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Essa tese de doutorado avaliou o papel de diferentes materiais de ânodo, como o diamante 
dopado com boro (DDB), com diferentes substratos de aporte do filme de diamante (Si ou 
Nb) e diferentes concentrações de boro, bem como um ânodo dimensionalmente estável 
(ADE®), aplicados à oxidação eletroquímica avançada (OEA) do norfloxacino (NOR). Os 
materiais de ânodo foram caracterizados por técnicas eletroquímicas, quanto à qualidade 
do filme de diamante, eletro-geração de oxidantes e mecanismo de oxidação da NOR 
(direta e/ou mediada). Os resultados mostraram que eletrodos não ativos para a reação de 
evolução de oxigênio (REO) obtiveram uma oxidação do NOR muito maior quando 
comparados com o eletrodo ativo para a REO. Para eletrodos de DDB, quanto mais 
impurezas de grafite−sp2 maior é a possibilidade de oxidação direta e de gerar oxidantes 
a partir do eletrólito suporte, reduzindo a oxidação dos contaminantes por radicais 
hidroxila (HO), conduzindo à formação de subprodutos. Por outro lado, quanto mais 
diamante−sp3, maior é a oxidação por HO, levando à oxidação completa do 
contaminante. Pequenas diferenças nas proporções de sp3/sp2 não afetaram 
significativamente o processo de OEA. O substrato de Si, utilizado como aporte do filme 
de diamante, apresentou melhores resultados na eficiência de corrente quando comparado 
com o suporte de Nb, devido a maiores diferenças nas razões sp3/sp2. No entanto, o 
processo de OEA utilizando o Nb apresentou um consumo energético 60% menor, o que 





Esta tesis evaluó el papel de diferentes materiales de ánodo, como el diamante dopado 
con boro (DDB), con diferentes sustratos de aporte de la película de diamante (Si o Nb) y 
diferentes concentraciones de boro, así como un ánodo dimensionalmente estable 
(ADE®), aplicados a la oxidación electroquímica avanzada (OEA) del norfloxacino 
(NOR). Los materiales de ánodo se caracterizaron por técnicas electroquímicas, en 
relación a la calidad de la película de diamante, la posibilidad de generar 
electroquímicamente agentes oxidantes des del electrolito soporte y el mecanismo de 
oxidación del NOR (directa y/o mediada). Los resultados mostraron que los electrodos 
no activos para la reacción de evolución de oxígeno (REO) obtuvieron una oxidación 
mayor del NOR cuando se comparó con el electrodo activo para la REO. Para electrodos 
de DDB, cuanta más impurezas de grafito−sp2 en la película de diamante, mayor es la 
posibilidad de oxidación directa y de generar oxidantes a partir del electrolito soporte, 
reduciendo la oxidación de los contaminantes por radicales hidroxilo (HO) lo que 
conduce a la formación de subproductos. Por otro lado, cuanto más diamante−sp3, mayor 
es la oxidación por HO, llevando a la oxidación completa del contaminante. Pequeñas 
diferencias en las proporciones de sp3/sp2 no afectaron significativamente el proceso de 
OEA. El sustrato soporte de la película de diamante, Si, presentó mejores resultados en la 
eficiencia de corriente que cuando el substrato es Nb, debido a mayores diferencias en las 
razones sp3/sp2. Sin embargo, el proceso de OEA utilizando el Nb presentó un consumo 






Aquesta tesi va avaluar el paper de diferents materials anòdics, com el diamant dopat amb 
bor (DDB), amb diferents substrats de suport per a la pel·lícula de diamant (Si o Nb) i 
amb diferents continguts de bor, així com un ànode dimensionalment estable (ADE®), 
aplicats a l’oxidació electroquímica avançada (OEA) del norfloxacino (NOR). Els 
materials d’ànode es varen caracteritzar mitjançant tècniques electroquímiques, en relació 
a la qualitat de la pel·lícula de diamant, la possibilitat de generar electroquímicament 
agents oxidants a partir de l’electròlit suport i el mecanisme d’oxidació del NOR (directa 
o indirecta). Els resultats mostraren que els elèctrodes no actius per a la reacció d’evolució 
de l’oxigen (REO) obtingueren una oxidació major del NOR quan es compara amb allò 
obtingut per l’elèctrode actiu per a la REO. Per a elèctrodes de DDB, segons augmenta la 
quantitat d’impureses de grafit−sp2 en la pel·lícula de diamant, major és la possibilitat 
d’oxidació directa i de generar oxidants a partir de l’electròlit suport, de forma que es 
redueix l’oxidació de contaminants per l’acció dels radicals hidroxil (HO) cosa que 
condueix a la formació de subproductes. Per una altra banda, a major contingut de 
diamant−sp3, major és l’oxidació per HO, de forma que s’afavoreix l’oxidació completa 
del contaminant. Es va comprovar, també, que xicotetes diferències en les proporcions 
sp3/sp2 no van afectar significativament el procés de OEA. Pel que fa a l’efecte del 
substrat de la pel·lícula de diamant, la base amb Si presentà millors resultats d’eficiència 
de corrent que quan s’emprà la base amb Nb, com a conseqüència de majors diferències 
en les raons sp3/sp2 d’ambdós elèctrodes. No obstant això, el procés d’OEA amb 
l’elèctrode amb base de Nb va presentar un consum energètic un 60% menor, fet que pot 





This thesis evaluated the role of different anode materials, such as boron-doped diamond 
(BDD), with different diamond film substrates (Si or Nb) and distinct boron 
concentrations, as well as a dimensionally stable anode (DSA®), applied to the 
electrochemical advanced oxidation (EAO) of norfloxacin (NOR). The anode materials 
were characterized by electrochemical techniques regarding to the diamond film quality, 
electro-generation of oxidants and NOR oxidation mechanism (direct and/or mediated). 
The results showed that non-active electrodes for the oxygen evolution reaction (OER) 
obtained a higher NOR oxidation, when compared to the electrode OER active. For 
diamond films with high graphite−sp2 impurities, higher was the possibility of direct 
oxidation and oxidants generation from the supporting electrolyte, reducing the oxidation 
of contaminants by hydroxyl radicals (HO), leading to byproducts formation. On the 
other hand, using diamond films with higher diamond−sp3 content, higher was the 
oxidation by HO, conducting to complete oxidation. Small differences in sp3/sp2 ratios 
did not significantly affect the EAO process. The Si substrate of the diamond film 
presented better current efficiency when compared to Nb substrate, due to higher 
differences in the sp3/sp2 ratios. Nevertheless, the EAO process using Nb substrate had 
a 60% lower energy consumption, which may be a technological advantage for industrial 
application.   
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 Os contaminantes de preocupação emergente (CPE) e/ou poluentes de preocupação 
emergente (PPE) compreendem três grandes grupos de compostos [1]: (𝐢) substâncias que foram 
introduzidas no meio ambiente recentemente, como novos compostos inorgânicos, orgânicos e 
sequências biológicas [2]; 𝐢𝐢) compostos presentes no ambiente conhecidos há mais tempo, mas 
não antes reconhecidos como potencialmente perigosos para os ecossistemas e/ou humanos [3]; 
e 𝐢𝐢𝐢) compostos que foram detectados usando técnicas analíticas contemporâneas, apesar de 
estarem presentes no ambiente por um longo período de tempo. 
 Um número crescente de estudos mostra que uma grande variedade de produtos 
farmacêuticos, produtos de cuidados pessoais e outros produtos químicos comerciais ou 
industriais, além de sequencias biológicas, são frequentemente detectados em águas superficiais 
[4–6]. Embora esses contaminantes sejam tipicamente detectados em águas superficiais a 
baixas concentrações, a preocupação está crescendo em relação à evidência de que muitos 
desses contaminantes exercem efeitos negativos no meio ambiente e na saúde humana devido 
a exposição multigeracional, incluindo resistência bacteriana [7–9], desregulação endócrina 
[10–12], alterações hormonais [13,14], câncer [13,15–19] entre outros. 
 Em relação à ocorrência de produtos farmacêuticos, eles alcançam as estações de 
tratamento de águas residuais através da rede de esgoto [20], após o metabolismo e a excreção 
como compostos inalterados ou como metabólitos, na urina e/ou em fezes. Por outro lado, a 
liberação direta pode ocorrer por despejo impróprio dos produtos farmacêuticos não utilizados 
ou expiradas diretamente nos vasos sanitários, pias ou como resíduos sólidos [21]. É importante 
ressaltar ainda que águas residuais da indústria farmacêutica podem ter um impacto importante 
sobre a poluição dos corpos d'água e, assim, investigações focadas nessas áreas são de grande 
interesse. 
Nesse sentido, o tratamento de águas residuais tem um papel importante na remoção de 
contaminantes. No entanto, as estações de tratamento de efluentes (ETE) são projetadas para 
eliminar sólidos, contaminantes particulados, nutrientes e matéria orgânica dissolvida 
biodegradável. Assim, não são eficazes o suficiente na remoção dos CPE que são fracamente 
biodegradáveis. Estudos demonstram que a maioria dos CPE (por exemplo, carbamazepina, 
crotamiton, naproxeno, cetoprofeno, norfloxacino e triclosan) são mal removidos por ETE 
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convencionais [22,23]. Além disso, a remoção dos CPE não significa necessariamente sua 
remoção do ambiente, já que os CPE podem adsorver na matriz sólida, permanecendo no lodo 
e sedimentos das ETE. 
 Considerando o grande uso global dos antibióticos e a conhecida resistência parcial ou 
completa da maioria das fluoroquinolonas à eliminação em estações convencionais de 
tratamento, esses são frequentemente detectados em efluentes, águas superficiais e água potável 
[6]. Os efluentes contendo antibióticos, como o norfloxacino (NOR), podem levar o processo 
biológico a duas vias, 𝐢) mortalidade dos organismos e/ou 𝐢𝐢) resistência microbiana, podendo 
tornar o uso do método biológico impossível. Logo, a remoção desses CPE do ambiente tem 
sido um grande desafio tecnológico e tais tecnologias convencionais não são capazes de fazê-
lo de forma eficiente. 
 Os processos oxidativos avançados (POA) caracterizam-se por melhorar a eficiência da 
mineralização, através de reações de degradação que envolvem espécies transitórias oxidantes, 
principalmente o radical hidroxila (HO•), e surgem como uma opção para a remoção desses 
CPE; uma vez que o HO• é o segundo agente oxidante mais forte que existe e não é seletivo, 
seu uso pode implicar que os produtos finais das reações de degradação serão CO2, H2O, ácidos 
orgânicos de cadeia curta, e íons inorgânicos, tipicamente menos tóxicos e passíveis de 
biodegradação [24,25]. 
 Vários processos avançados de oxidação vêm sendo empregados na remoção dos CPE, 
incluindo a combinação de peróxido de hidrogênio (H2O2) com irradiação UV (H2O2/
UV254nm), com sais ferrosos (Reagente de Fenton), com ozônio (H2O2/O3) e com irradiação 
UV (H2O2/O3/UV254nm) [26–31]; a Fotocatálise homogênea e heterogênea com materiais 
semicondutores (por exemplo, TiO2, WO2, Zn2 e etc.) [32–36]; a sonólise com ou sem 
irradiação UV [37–40]; o ultrassom com ou sem irradiação UV [41–45]; a fotoeletrooxidação 
[35,46–48], dentre várias outras combinações. No entanto, alguns desses processos avançados 
possuem algumas desvantagens como a dependência de manutenção de pH, a adição de 
produtos químicos e o difícil escalonamento industrial. 
 Por outro lado, o processo de oxidação eletroquímica avançada (OEA) vem sendo 
largamente aplicada na remoção de CPE [49–54] devido à sua facilidade de aplicação e 
operação, fácil escalonamento, baixo consumo energético e geração eletroquímica de agentes 





2.1 OBJETIVO GERAL 
 Avaliar a degradação do antibiótico norfloxacino (NOR) por oxidação eletroquímica 
avançada (OEA). 
 
2.2 OBJETIVOS ESPECÍFICOS 
 Esclarecer o papel do material que compõe o ânodo no processo de OEA, Si/DDB com 
diferentes cargas de boro ([B]  = 100, 2500 e 10000 ppm), Nb/DDB ([B]  = 2500 ppm) 
e um ânodo dimensionalmente estável (ADE®) composto de  
Ti/TiO2(70%)RuO2(30%); 
 Avaliar a influência de parâmetros operacionais no processo de OEA como a densidade 
de corrente aplicada, a concentração inicial do NOR e do eletrólito suporte Na2SO4; 
 Elucidar a influência dos parâmetros anteriores no mecanismo de oxidação do NOR, 
através de técnicas eletroquímicas, como a voltametria cíclica e de varredura linear, bem 




3 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 
 
3.1 CONTAMINANTES DE PREOCUPAÇÃO EMERGENTE (CPE) 
 Grandes avanços tecnológicos de instrumentação analítica sensível e métodos para 
análise de compostos orgânicos em níveis traço (pg L−1, ng L−1 e/ou µg L−1), foram 
desenvolvidas nas últimas décadas [59]. Consequentemente, o número de relatórios sobre a 
detecção de contaminantes orgânicos no ambiente aumentou nos últimos anos [60,61]. 
 Além disso, diferentes fontes de produção, uso e disposição de inúmeros produtos 
químicos comumente empregados na medicina, indústria, agricultura e até mesmo 
conveniências domésticas comuns [62], levaram à ocorrência generalizada de 
contaminantes/poluentes orgânicos [63]. Schnoor [2] estima que cerca de 15 mil novas 
substâncias químicas e sequencias biológicas são registradas todos os dias, somando-se a um 
total de 89 milhões de substâncias inorgânicas e orgânicas, além de 65 milhões de sequencias 
biológicas já existentes. 
 A descarga descontrolada de tais substâncias no ambiente supera a capacidade de 
autodepuração, mesmo em concentrações traço, e contribui para o acúmulo de alguns desses 
contaminantes em diferentes níveis ambientais, podendo levar a efeitos potencialmente 
prejudiciais para os ambientes aquáticos e saúde humana. 
 A introdução contínua dos CPE em nichos ambientais os torna persistentes, aumentando 
o potencial para desencadear efeitos nocivos. Essas substâncias provêm de uso industrial, 
medicinal e familiar, lixiviação de solos agrícolas, pecuária e aquicultura [64], sendo 
encontradas mundialmente em diversos nichos ambientais por décadas [1]. Além disso, muitos 
desses compostos industriais não são regulamentados, sendo frequentemente lançados 
diretamente nas águas superficiais; mesmo quando os efluentes são descarregados em estações 
de tratamento de efluentes (ETE), a maioria desses contaminantes não é efetivamente removida 
[65]. Na verdade, é consensual que os efluentes das ETE sejam uma das principais vias para a 
introdução dos CPE no meio aquático [1]. 
 Os efeitos contínuos, mas não detectados, destes CPE podem gradualmente se acumular, 
levando a mudanças irreversíveis na vida selvagem e na saúde humana [66]. Além disso, vários 
estudos relataram que diferentes compostos podem ter interações sinérgicas levando a efeitos 
adversos inesperados para humanos e outros organismos [67]. 
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3.1.1 Compostos Farmacêuticos 
 O vasto uso e a prevalência ambiental dos produtos farmacêuticos aumentam 
anualmente devido a uma variedade de razões, incluindo a ampliação da gama de tratamentos 
médicos disponíveis, maior disponibilidade de medicamentos em todo o mundo, acessibilidade, 
crescimento populacional e envelhecimento da população (em alguns países) [68]. De fato, os 
produtos farmacêuticos representam a classe mais estudada de compostos da lista de observação 
da União Europeia devido à alta detecção no ambiente [69–72], representando 42,9% [1]. 
 Os produtos farmacêuticos têm sido detectados em todos os nichos ambientais, como na 
água, solo, sedimentos, ar, entre outros [73–77]. Embora a mera presença de produtos 
farmacêuticos nem sempre esteja associada a danos ao meio ambiente ou à saúde humana, as 
preocupações estão aumentando devido a possibilidade de resistência antimicrobiana e 
impactos crônicos sobre a biodiversidade, incluindo os efeitos de desregulação do sistema 
endócrino [22,78–82]. 
 Em relação à ocorrência de produtos farmacêuticos, eles alcançam as estações de 
tratamento de águas residuais através da rede de esgoto [20], após o metabolismo e a excreção 
como compostos inalterados ou como metabólitos, na urina e/ou em fezes. Por outro lado, a 
liberação direta pode ocorrer por despejo impróprio dos produtos farmacêuticos não utilizados 
ou expiradas diretamente nos vasos sanitários, pias ou como resíduos sólidos [21]. 
 Além disso, os produtos farmacêuticos veterinários utilizados para animais de 
estimação, pecuária e aquicultura, que excretam os medicamentos originais e seus metabolitos 
[6], também atingem o ambiente. É importante ressaltar ainda, que águas residuais da indústria 
farmacêutica podem ter um impacto importante sobre a poluição dos corpos d'água e, assim, 
investigações focadas nessas áreas são de grande interesse. 
 Uma vez que os produtos farmacêuticos são projetados com o objetivo de ter um efeito 
biológico, os organismos que vivem em ecossistemas aquáticos podem ser afetados 
negativamente pela liberação para o meio ambiente. Até 2008, os compostos farmacêuticos 
ativos não estavam incluídos na lista de 33 substâncias prioritárias regulada pela Diretiva do 
Parlamento Europeu 2008/105/CE [83], que define a concentração máxima tolerada em água. 






 Em particular, os antibióticos são de grande preocupação devido à sua ampla 
administração em seres humanos para tratar infecções [85] e, como consequência, sua presença 
nas águas residuais e sua persistência por meio de processos de tratamento de águas residuais 
está relacionada com a preocupação de que eles possam contribuir para a prevalência da 
resistência aos antibióticos em espécies bacterianas [9]. 
 A presença de antibióticos em águas representa uma ameaça grave e crescente à saúde 
humana e dos animais selvagens em ambientes terrestres ou aquáticos. Um número cada vez 
maior de estudos confirma a ideia de que o uso excessivo e má utilização de agentes 
antimicrobianos levou à seleção de microrganismos resistentes aos medicamentos [86]. Na 
verdade, o lançamento de qualquer novo antibiótico tem sido acompanhado pelo aparecimento 
posterior de cepas resistentes em ambientes clínicos [87]. 
 Os níveis relatados de antibióticos específicos detectados no esgoto parecem diferir 
entre os países, possivelmente refletindo as práticas de prescrição e diferenças no consumo per 
capita de água, que levam a vários graus de diluição [88]. Além disso, variações sazonais nas 
concentrações de antibióticos em esgotos também têm sido relatadas [89]. 
 Um dos grupos de antibióticos mais encontrados em esgotos, águas residuais e água 
para abastecimento são as fluoroquinolonas. Esses antibióticos têm sido muito utilizados no 
tratamento de doenças infecciosas [90], para promover o crescimento do gado [91] e na 
aquicultura [92]. 
 As fluoroquinolonas são antibióticos eficazes contra vários tipos de bactérias Gram-
negativas e Gram-positivas e atuam inibindo a função de uma enzima essencial para a produção 
de DNA [93]. Entre as fluoroquinolonas, os antibióticos Ciprofloxacino, Norfloxacino (NOR), 
e Ofloxacino são da geração antiga, enquanto que os da nova geração são Gemifloxacino, 





Figura 1. Estrutura molecular do antibiótico norfloxacino (NOR). 
 
 A ocorrência de fluoroquinolonas em efluentes foi relatada na Austrália [8], Canadá 
[88], China [67], Itália [15], México [85], Suécia [94] e EUA [95]. Além disso, o 
Ciprofloxacino, Enrofloxacino, Danofloxacino e Norfloxacino foram encontrados em amostras 
de solo de São Paulo [96]. Também foram relatados casos de resistência a antibióticos 
fluoroquinolonas de Streptococcus agalactiae em fazendas de peixes no Brasil [60], a 
Campylobacter e Salmonella em carcaças de aves [61], a Streptococcus agalactiae, recuperados 
de moradores da região metropolitana do Rio de Janeiro [97], a Salmonella spp. isoladas de 
produtos alimentares e amostras humanas no Brasil [81]. A figura 2 mostra o número de artigos 
contendo CPE publicados desde 2012, nos quais se encontram o antibiótico norfloxacino [4]. 
 
Figura 2. Frequência dos artigos contendo CPE (Decisão 2015/495/EU e diretiva 2013/39/UE), por 
substância e classe de substâncias, publicado desde 2012 até 2017 em águas subterrâneas, superficiais, 





 Ao monitorar 12 antibióticos de uso para humanos em cinco estações de tratamento de 
águas residuais na Suécia, Lindberg et al. [98] relataram que os antibióticos fluoroquinolonas 
são os mais frequentemente detectados acima dos limites de quantificação analíticos. Nesse 
estudo, o norfloxacino foi detectado em 97% das amostras analisadas. Estudos realizados por  
Kümmerer et al. [99] demonstram que as fluoroquinolonas não são facilmente biodegradáveis. 
Uma eficiência de 80% na remoção de norfloxacino da fase aquosa durante o tratamento de 
águas residuais na Suécia foi relatada [94]. Já Zorita et al. [74] relataram uma eficácia de 70% 
na remoção de norfloxacino em tratamentos químicos de coagulação/floculação. 
 Reutilizar efluentes tratados para fins não potáveis ou potáveis aumenta a gama de 
cenários de exposição humana e ambiental para as bactérias potencialmente portadores de 
resistência a antimicrobianos. Assim, uma compreensão aprofundada da eficácia dos processos 
de tratamento empregados nos sistemas de reuso de água para evitar ou reduzir a liberação do 
NOR para o meio ambiente é justificada [12]. 
 
3.2 PROCESSOS CONVENCIONAIS DE TRATAMENTO 
 O tratamento convencional das águas residuais baseia-se em diferentes processos 
biológicos, físicos, químicos ou combinados, sendo divididos em processos primários, 
secundários e as vezes terciários, que incluem sistemas biológicos aeróbicos ou anaeróbicos, 
lodo ativado, biorreatores a membrana e reatores de biofilme de leito móvel [100,101]. No 
entanto, esses sistemas de tratamento convencionais são bastante influenciados por fatores 
operacionais, incluindo a demanda bioquímica de oxigênio (DBO), demanda química de 
oxigênio (DQO), existência e tamanho de compartimentos aeróbicos, anóxicos e anaeróbicos, 
carga de sólidos suspensos, tempo de retenção hidráulica [102], índice de alimentos / 
microrganismos, pH, temperatura [101,103,104], água da chuva [105], incrustação de 
membrana e porosidade da membrana. Assim, a eficiência de remoção das fluoroquinolonas 
varia com as diferentes plantas de tratamento, dependendo dos fatores e limitações acima 
mencionados [106]. 
 De fato, as estações de tratamento convencionais não foram originalmente projetadas 
para a eliminação dos CPE e alguns desses contaminantes são potencialmente tóxicos. Além 
disso, a eficiência das estações de tratamento para eliminar esse tipo de contaminante ainda não 
é claramente entendida [15]. Tendo em vista o grande uso global dos antibióticos e a conhecida 
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resistência parcial ou completa da maioria das fluoroquinolonas à eliminação em estações 
convencionais de tratamento, esses são frequentemente detectados em efluentes, águas 
superficiais e água potável [6]. 
 Alguns estudos envolvendo a remoção do antibiótico NOR já foram realizados:  
Dorival-García et al. [107] atingiram 72% de remoção do NOR utilizando lodo ativado, 
enquanto que Berglund et al [108] utilizando banhado construído pelo sistema de fluxo 
horizontal subsuperficial obtiveram uma remoção do NOR de 100%. No entanto, deve ser 
lembrado que os trabalhos descrevem a remoção do NOR, ou seja, ele pode ter ficado adsorvido 
no lodo (como mostrando anteriormente) ou pode ter sido oxidado por via biológica a produtos 
intermediários de reação mais tóxicos que seu precursor. 
 Assim, a falta de conhecimento sobre os efeitos de meio e/ou longo prazo dos CPE, em 
particular dos antibióticos do grupo das fluoroquinolonas para os ecossistemas e a saúde 
humana [109] exige um comportamento de precaução devido à exposição crônica [65]. Nesse 
sentido, a implementação de tecnologias avançadas de oxidação antes do processo biológico, 
adicionais ou etapas terciárias de tratamento, antes da descarga no meio ambiente, tem surgido 
como uma prática para a mineralização total desses contaminantes, ou para transformação em 
compostos biodegradáveis. 
 
3.3 PROCESSOS OXIDATIVOS AVANÇADOS (POA) 
 Os processos oxidativos avançados (POA) caracterizam-se por melhorar a eficiência da 
mineralização, através de reações de degradação que envolvem espécies transitórias oxidantes, 
principalmente o radical hidroxila (HO•). Este é considerado não seletivo, podendo degradar 
inúmeros compostos tanto em fase aquosa, gasosa ou adsorvidos em matriz sólida [24]. Além 
disso, o HO• é um agente fortemente oxidante (Eo, HO•/H2O = 2,73 V), o que implica que 
podem ser gerados produtos finais das reações de degradação como CO2, H2O, ácidos orgânicos 
de cadeia curta, e íons inorgânicos, tipicamente menos tóxicos e passíveis de biodegradação 
[24,25]. 
 Vários estudos tem relatado o tratamento de efluentes, águas residuais e água potável 
por POA para a remoção dos CPE [28,36,116–120,52,54,110–115]. No entanto, alguns desses 
processos avançados possuem algumas desvantagens como a dependência de manutenção de 
pH em caso de ozonização (O3) e em reações de Fenton (Fenton, Foto-Fenton, Eletro-Fenton, 
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Fotoeletro-Fenton e etc) [121]; e a adição de produtos químicos como o peróxido de hidrogênio 
(H2O2) no caso dos processos baseados na tecnologia de Fenton. Além disso, devido à baixa 
seletividade desses processos, pode haver a oxidação da matéria orgânica dissolvida, dos 
compostos nitrogenados, carbonatos entre outros, o que interfere na destruição do CPE alvo e, 
em última instância, reduz a efetividade do processo avançado de oxidação selecionado. 
 Por outro lado, o processo de oxidação eletroquímica avançada (OEA) vem sendo 
largamente aplicada na remoção de CPE [49–54] devido a sua facilidade de aplicação e 
operação, fácil escalonamento, baixo consumo energético e geração eletroquímica de agentes 
oxidantes a partir de íons em solução, como exemplo íons persulfato [55,56], hipoclorito e cloro 
[57,58]. 
 
3.4 OXIDAÇÃO ELETROQUÍMICA AVANÇADA (OEA) 
 A oxidação eletroquímica (OE) consiste na aplicação de um potencial ou densidade de 
corrente em uma célula eletroquímica composta de um ou mais pares de eletrodos (ânodos e 
cátodos), gerando assim um campo elétrico. Os pares de eletrodos polarizados atuam nas 
reações de redução, que ocorrem no cátodo, e nas reações de oxidação, que ocorrem ânodo. No 
entanto, a OE, por si só, não se caracteriza como um processo avançado de oxidação porque é 
necessário a utilização de materiais especiais como ânodo, para que o processo possa propiciar 
a geração eletroquímica de HO• [122]. 
 O processo de OEA com ânodos especiais pode envolver a oxidação direta ou indireta. 
A oxidação direta envolve a transferência direta de elétrons do contaminante com a superfície 
do ânodo (M). Já a oxidação indireta ou mediada pode envolver: 
 espécies reativas de oxigênio (ERO) produzidas como intermediárias de oxidação da 
água em oxigênio, incluindo o radical hidroxila (HO) adsorvido na superfície do 
material de acordo com a equação 1; 
 oxidação por oxidantes mais fracos como o H2O2 produzido a partir da dimerização do 
M(HO) segundo a equação 2 e o O3 formado a partir de descarga da água na superfície 
do ânodo (equação 3); 
 outros agentes oxidantes mais fracos produzidos eletroquimicamente a partir de íons 
existentes na solução (eletrólito suporte) [123].  
 O esquema da oxidação direta e/ou mediada estão demonstradas na figura 3. 
29 
 
𝑀 + 𝐻2𝑂 → 𝑀(𝐻𝑂
) + 𝐻+ + 𝑒−                                                                                        Eq. 1 
2𝑀(𝐻𝑂) → 2𝑀𝑂 + 𝐻2𝑂2                                                                                                  Eq. 2 
3𝐻2𝑂 → 𝑂3 + 6𝐻
+ + 6𝑒−                                                                                                   Eq. 3 
 Dada a existência de diferentes espécies heterogêneas formadas no processo 
eletroquímico, duas abordagens principais foram propostas para a oxidação de contaminantes 
orgânicos por OEA [124]: 𝐢) conversão eletroquímica, na qual os contaminantes orgânicos são 
transformados seletivamente em compostos biodegradáveis sob a ação do oxigênio ativo 
quimicamente adsorvido (equação 4) e 𝐢𝐢) combustão eletroquímica, em que os contaminantes 
orgânicos são completamente mineralizados em H2O, CO2 e íons inorgânicos por HO
  
(equação 5). 
𝑀 + 𝑅 → 𝑀 + 𝑅𝑂                                                                                                                Eq. 4 
𝑀(𝐻𝑂) + 𝑅 → 𝑀 + 𝐶𝑂2 + 𝐻2𝑂 + 𝐻
+ + 𝑒−                                                                     Eq. 5 
 
Figura 3. Esquema dos processos de oxidação eletroquímica de compostos orgânicos (R). 
(a) oxidação direta; (b) oxidação mediada por radicais hidroxila; e (c) oxidação mediada por íons 
existentes na solução. Figura adaptada de Comninellis et al [182]. 
 
 A reação dos contaminantes orgânicos com os HO• gerados eletroquimicamente 
(equação 5) concorre com a reação paralela de evolução de oxigênio (REO). Assim, a atividade 
dos radicais hidroxila está fortemente ligada à sua interação com o material do eletrodo M 
[125,126]. 
 Como regra geral, quanto mais fraca a interação M(HO), menor é a atividade 
eletroquímica em direção à reação de evolução de oxigênio e maior é a reatividade química de 
oxidação em direção aos contaminantes orgânicos. Com base nesta abordagem, foram 
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classificados os diferentes materiais de ânodo de acordo com o seu poder de oxidação em meio 
ácido (tabela 1) [122,124,125,127,128]. 
Tabela 1. Poder de oxidação do material do ânodo em 
meio ácido [182]. 
Eletrodo Entalpia de 
adsorção do 












 A tabela 1 mostra que o potencial de oxidação do ânodo está diretamente relacionado 
com o potencial para a evolução de oxigênio e com a entalpia de adsorção dos radicais hidroxila 
na superfície do ânodo, ou seja, para um determinado material de ânodo (exemplo do DDB), 
quanto mais alto o potencial de oxigênio, maior é o seu poder de oxidação (material não ativo 
para a REO). 
 Um ânodo de baixo poder de oxidação (exemplo do anodo dimensionalmente estável 
composto por RuO2– TO2) é caracterizado por uma interação eletrodo-radical hidroxila forte, 
resultando numa atividade eletroquímica elevada para a reação de evolução de oxigênio e a uma 
baixa reatividade química para oxidação de contaminantes orgânicos (material ativo para a 
REO) [125]. 
 
3.4.1 Ânodos dimensionalmente estáveis (𝐀𝐃𝐄®) 
 Os Ânodos dimensionalmente estáveis (ADE®) são eletrodos de óxidos metálicos ou 
óxidos de metais mistos depositados sobre um substrato de titânio. A inclusão desses óxidos 
em 1960 por Henri Beer [129] substituiu com sucesso muitos dos materiais de ânodo 
convencionais sendo posteriormente disseminados na indústria por Vittorio e Oronzio De Nora 
[130]. Estes materiais podem unir a atividade eletroquímica da fase dispersa com a estabilidade 
mecânica e química das matrizes, o que pode ser de interesse prático, uma vez que contêm 
quantidades reduzidas de espécies eletrocatalíticas caras [131]. 
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 O desenvolvimento de ânodos revestidos com RuO2 e TiO2 trouxe melhorias 
significativas na indústria de cloro, enquanto os ânodos revestidos com IrO2 foram 
comercialmente utilizados para reações de evolução de oxigênio em meio ácido [132]. Devido 
à boa condutividade elétrica e da atividade eletrocatalítica, o RuO2 foi promissor em testes 
como catalisador em muitas reações industriais. A atividade catalítica da superfície do RuO2 
ajusta-se a temperaturas relativamente baixas, levando à economia no consumo de energia 
durante o funcionamento do catalisador. 
 Além disso, o RuO2 é um catalisador eficiente na transferência de elétrons em TiO2 e 
parece melhorar a eficiência de separação de cargas na interface óxido de metal / semicondutor, 
quando depositado em pequenas quantidades, uma vez que, quantidades em excesso são 
capazes de atuar como centros de recombinação. Tecnologicamente o RuO2 é utilizado como 
óxido misto, geralmente associado ao TiO2 como Ti/Ti(1−𝑥)Ru𝑥O2(0 ≤ 𝑥 ≤ 1). A 
percentagem utilizada de TiO2 está entre 0 e 70%, porque a resistividade do óxido binário 
RuO2/TiO2 é essencialmente inalterada e semelhante à resistividade metálica, sendo a 
morfologia do RuO2/TiO2 similar à do RuO2 puro [133]. 
 Apesar de muitos estudos terem sido realizados utilizando eletrodos do tipo ADE® 
visando a degradação de contaminantes orgânicos [134,135,144,136–143], materiais do tipo 
ADE® como o Ti/TiO2(1 − 𝑥)RuO2(𝑥) possuem baixo potencial para a reação de 
desprendimento de oxigênio, tornando-o um ânodo ativo para a REO, o que poderá conduzir a 
conversão eletroquímica dos contaminantes orgânicos. Com isso, estudos comparativos com 
eletrodos de alto potencial para a REO (eletrodos não ativos), que conduzem preferencialmente 
a combustão dos contaminantes orgânicos, devem ser realizados. A figura 4 exibe as reações 




Figura 4. Oxidação eletroquímica de compostos orgânicos (R) em óxidos metálicos (MOx) ativos 
para a REO, onde 1 é a descarga da água; 2 é a formação de óxido superior, 3 e 4 é a reação de 
evolução de O2; 5 é a combustão do composto orgânico (R) e 6 é a conversão de R para RO. Adaptado 
de Comninellis et al [116]. 
 
3.4.2 Diamante dopado com boro (𝐃𝐃𝐁) 
 O carbono pode formar compostos em que seus átomos se unem diretamente formando 
cadeias de carbono variável com três tipos de hibridização, sp1, sp2e sp3. Devido a estas 
propriedades de hibridização, o carbono possui diversas formas alotrópicas cristalinas 
(diamante, grafite e fulerenos) e amorfas (fibras de carbono, carbono vítreo, carvão entre 
outros.). O grafite é uma forma estável de carbono cristalino e ocorre em condições normais de 
pressão e temperatura, consistindo em uma hibridização sp2. Já o diamante, possui uma 
estrutura cristalina cúbica de face centrada, constituída por átomos de carbono com hibridização 
sp3 e ocorre sob alta pressão e alta temperatura [145]. 
 O diamante possui muitas propriedades (baixo coeficiente de atrito, alta condutividade 
térmica, inerte quimicamente, entre outras) que permitem uma vasta aplicação em diferentes 
áreas. A partir do grande interesse no uso e aplicação do diamante, desenvolveu-se métodos 
para a sintetização desse material, como o processo de deposição química a vapor (CVD). Com 
o aprimoramento da técnica de CVD, a produção de filmes de diamante de alta qualidade sobre 
os mais variados substratos (Si, Nb, Ti e Ta) foi difundida. Depois, descobriu-se que incorporar 
dopantes nos filmes de diamante CVD permite criar semicondutores do tipo −𝑝 (dopados com 
boro) ou do tipo −𝑛 (dopados com nitrogênio) [146]. Devido ao seu pequeno tamanho e a 
facilidade de incorporação junto à densa rede cristalina do diamante, a utilização do boro 
difundiu-se. No entanto, ao incorporar grandes quantidades de boro no filme de diamante, esse 
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pode causar distorções nos latisses, facilitando a hibridização sp2, diminuindo a qualidade do 
filme de diamante [147,148]. 
 Na década de 1990, trabalhos de investigação evidenciaram que o DDB era um material 
excepcional, ou seja, exibia potenciais elevados para a eletrólise da água (evolução de 
hidrogênio e de oxigênio), oferecendo uma janela eletroquímica nunca antes observada com 
outros materiais [117,131]. Além disso, o material de DDB possui alta estabilidade (sem 
degradação microestrutural ou morfológica), adsorção molecular fraca, baixa corrente de fundo, 
boa atividade sem pré-tratamento convencional, transparência óptica e potencial extremamente 
elevado para a reação de evolução de oxigênio [149]. 
 Graças a essas propriedades, durante a eletrólise na região de descarga da água, o ânodo 
de DDB produz uma grande quantidade de HO que é fracamente adsorvido na sua superfície 
(primordialmente fisicamente), e consequentemente possui elevada reatividade para a oxidação 
de compostos orgânicos, possibilitando uma aplicação eficaz para o tratamento de água 
[150,151]. De fato, estudos realizados por Marselli et al. [152] utilizando ressonância eletrônica 
de spin confirmaram a formação de HO durante a polarização anódica de eletrodos de DDB. 
Foi relatado que a interação entre o DDB − HO é tão fraca (não há orbitais p ou d livres no 
DDB) que é possível considerar que o HO está quase livre e, esse HOquase livre é muito 
reativo e pode resultar na combustão dos compostos orgânicos (mineralização) de acordo com 
o mecanismo proposto na figura 5. 
 
Figura 5. Oxidação eletroquímica do composto orgânico (R) em DDB (M) não ativo para a REO, 
onde 1 é a descarga da água; 2 é a combustão de R e 3 é a reação de evolução  
de O2. Adaptado de Comninellis et al [116]. 
 
 A boa estabilidade eletroquímica e alto potencial do DDB para a eletrólise da água 
permite a produção de uma mistura de oxidantes muito fortes sob vários mecanismos. De fato, 
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além de radicais hidroxila e peróxido de hidrogênio, produzidos diretamente pela oxidação da 
água, na presença de cloretos, sulfatos e carbonatos pode haver geração de cloro livre e 
hipoclorito, persulfato e percarbonatos [153–155]. 
 No entanto, alguns estudos têm demonstrado que as características do filme de diamante 
(razão diamante−sp3/sp2 −grafite, quantidade de boro e espessura do filme de diamante) e as 
propriedades do substrato (resistividade e rugosidade da superfície) podem influenciar os 
resultados do processo de oxidação eletroquímica [56,58,156–163]. 
 
3.5 AVALIAÇÃO DO COMPORTAMENTO DOS SISTEMAS DE OXIDAÇÃO 
ELETROQUIMICA AVANÇADA 
 O uso de tecnologias eletroquímicas para a remoção de contaminantes orgânicos 
presentes em águas residuais tem recebido uma grande atenção nos últimos anos  
[49–54,56,156,160]. Como já demonstrado por outros autores [49,127,144,164–166], o 
comportamento do sistema eletroquímico pode ser previsto se as condições experimentais 
forem conhecidas. Dentre essas podemos destacar a densidade de corrente aplicada, a vazão da 
solução, a área de eletrodo, o número de elétrons, a corrente limite, o coeficiente de 
transferência de massa, dentre outras. 
 De maneira geral, as condições experimentais dos processos de OEA (Ex.: densidade de 
corrente aplicada, vazão da solução, área de eletrodo e etc.) são facilmente dadas pelo sistema. 
No entanto, a corrente limite deve ser medida experimentalmente, e através de seu valor o 
coeficiente de transporte de massa pode ser estimado. 
 A técnica de corrente limite utilizando o sistema ferrocianeto (Fe(CN)6
4−)/ferricianeto 
(Fe(CN)6
3−) em solução aquosa alcalina tem ganho grande aceitação, tanto para as reações 
anódicas quanto as catódicas [166,167]. Esses compostos estão relacionados através da reação 




3−                                                                                               Eq. 6 
 A técnica de corrente limite (𝐼𝑙𝑖𝑚) é baseada em conduzir uma reação química com a 
máxima velocidade possível em que é limitada pela transferência de massa. O limite é indicado 
por um platô (corrente limite) em um gráfico corrente versus (𝑣𝑠. ) potencial aplicado. Nessa 
situação a velocidade do processo eletroquímico (𝑟1) é cineticamente controlado e 𝑟1 depende 
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                                                                                                                                 Eq. 7 
 Quando o platô é atingido, a taxa de transferência 𝑟2 pode ser expressa como uma função 
do coeficiente de transferência de massa 𝑘 (𝑚 𝑠−1), da área superficial do eletrodo 𝐴𝑒 (𝑚
2) e 
das concentrações na superfície do eletrodo (𝐶𝑆𝐸 , 𝑚𝑜𝑙 𝑚
−3) e no seio da solução 
(𝐶𝑆𝑆, 𝑚𝑜𝑙 𝑚
−3): 
𝑟2 = 𝑘 · 𝐴 · (𝐶𝑆𝑆 − 𝐶𝑆𝐸)                                                                                                        Eq. 8 
 No caso limite onde 𝐶𝑆𝐸 é zero, 𝐼 (A) assume o valor 𝐼𝑙𝑖𝑚 determinado a partir do gráfico 
corrente 𝑣𝑠. potencial (𝐼 𝑣𝑠. 𝐸) e, em ambas, as taxas são iguais. Sendo assim, o valor de 𝑘 




                                                                                                                          Eq. 9 
 Além disso, para modelar os processos de transporte de massa a análise dimensional é 
comumente usada. A descrição dos processos de transporte de massa que ocorrem numa célula 
eletroquímica são descritos através de três grupos não dimensionais: o número de Sherwood 
(𝑆ℎ), o número de Reynolds (𝑅𝑒), e o número de Schmidt (𝑆𝑐). Estes grupos relacionam o 
coeficiente de transporte de massa com a difusividade 𝐷 (𝑚2𝑠−1), o diâmetro equivalente 
𝑑ℎ (𝑚), a velocidade do fluído 𝑢 (𝑚 𝑠












                                                                                                                                 Eq. 12 
O efeito da geometria da célula, incluso o fator forma, é dado pelo número de Lewis 




                                                                                                                               Eq. 13 
onde 𝐿 é a altura do reator (𝑚). 
Uma solução analítica para o balanço de massa do sistema, relaciona esses grupos de 
acordo com: 
𝑆ℎ = 𝑎 · 𝑅𝑒𝑏 · 𝑆𝑐𝑐 · 𝐿𝑒𝑑                                                                                                   Eq. 144 
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 Os valores dos parâmetros 𝑎, 𝑏, 𝑐 e 𝑑 podem ser obtidos pelo rearranjo do sistema de 
equações diferenciais, ou eles podem ser determinados experimentalmente. Vários autores têm 
estudado e publicado as equações resultantes de alguns sistemas específicos e representativos 
para condições de fluxo laminar (equação 15) e turbulento (equação 16) [168–170]: 






2⁄  𝑝𝑎𝑟𝑎 58 < 𝑅𝑒 < 2000 𝑒 2850 < 𝑆𝑐 < 5140                  Eq. 15 






4⁄  𝑝𝑎𝑟𝑎 2000 < 𝑅𝑒 < 20000 𝑒 2850 < 𝑆𝑐 < 5140           Eq. 16 
 Através do conhecimento das condições dos processos de OEA (design de célula, modo 
de operação, coeficiente de transporte de massa, densidade de corrente aplicada, concentração 
de contaminante etc.) é possível formular modelos que predizem as reações de oxidação dos 
contaminantes orgânicos presentes no processo. 
 De maneira geral, a formulação dos modelos de predição mais simples é feita para 
processos eletroquímicos diretos. No entanto, como a geração eletroquímica dos radicais 
hidroxila é uma reação de transferência de carga envolvendo um elétron, a razão dos HO para 
o elétron é 1 [132]. Assim, o modelo a seguir pode ser aplicado para sistemas nos quais os 
radicais hidroxila são os principais mediadores, uma vez que estas espécies têm uma vida útil 
muito curta e, consequentemente, só estão disponíveis muito próximas da superfície do ânodo. 
Além disso, a oxidação dos contaminantes por HO também é controlada pelo transporte de 
massa. 
 Os reatores eletroquímicos de compartimento único, utilizando células tipo filtro-prensa 
com eletrodos de placas planas paralela, operados em batelada com recirculação em processos 
descontínuos, podem assemelhar-se ao Reator de Fluxo em Pistão (RFP). Assim, as reações 
descritas para predizer a degradação do contaminante poderão ser relacionadas a esse tipo de 
reator. 
 Desta forma, a formulação do modelo começará a partir da estimativa da densidade de 
corrente limite (ilim) rearranjando a equação 9: 
𝑖𝑙𝑖𝑚 = 𝑛 · 𝐹 · 𝑘 · 𝐶𝐸(0)                                                                                                       Eq. 17 
onde 𝐶𝐸(0) é a concentração do contaminante emergente em 𝑚𝑜𝑙 𝑚
−3. 
 Na descrição do modelo, dois tipos de comportamentos podem ser considerados 
dependendo do valor da ilim. Quando a densidade de corrente limite é maior que a densidade 
de corrente aplicada (i < ilim(0)) a reação é controlada pela transferência de carga e, nesse 
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caso, a eficiência de corrente é máxima durante a oxidação, e a diminuição da concentração do 
contaminante com o tempo é linear [132]. 
 O tempo crítico (𝑡𝑐) é o tempo a partir do qual a densidade de corrente aplicada é igual 
a densidade de corrente limite e, após esse período de tempo, a densidade de corrente aplicada 
é maior do que a densidade de corrente limite, mudando o sistema controlado pela transferência 










                                                                                              Eq. 18 
onde 𝑉𝑇 é o volume total da solução eletrolítica em 𝑚³, 𝑄𝑉 é a vazão (𝑚
3 𝑠−1) e 𝜏 é o tempo de retenção 
na célula eletroquímica em segundos (𝑠) calculado pela fração do volume do reator (𝑉𝑅) e a vazão (𝜏 =
𝑉𝑅 𝑄𝑉 , s)⁄ . 
 Para i < ilim(0): a degradação do contaminante quando  𝑡 < 𝑡𝑐 pode ser descrito pela  
equação 18. 
𝐶𝐸(𝑡) = 𝐶𝐸(0) −
𝑖·𝐴
𝑛·𝐹·𝑉𝑇
𝑡                                                                                                    Eq. 19 
onde 𝐶𝐸(𝑡) é a concentração do contaminante emergente em um determinado tempo, dado em 
𝑚𝑜𝑙 𝑚−3. 
 No entanto, quando o tempo crítico é atingido (𝑡 ≥ 𝑡𝑐), a equação 20 descreverá a 
degradação do contaminante. 
𝐶𝐸(𝑡) = 𝐶𝐸(0)𝑒𝑥𝑝 {− (
𝑡−𝑡𝐶
𝜏
) (1 − 𝑒𝑥𝑝 (
𝑘·𝐴
𝑄𝑉
))}                                                               Eq. 20 
 Por outro lado, se a densidade de corrente aplicada for maior que a densidade de corrente 
limite (i > ilim(0)) o processo estará sendo controlado pela transferência de massa. Neste caso, 
a eficiência de corrente diminui durante a oxidação e a diminuição da concentração com o 
tempo é exponencial [132]. Do ponto de vista matemático, esse comportamento pode ser 
modelado através da equação 20. 
Para i > ilim(0): 
𝐶𝐸(𝑡) = 𝐶𝐸(0)𝑒𝑥𝑝 {−
𝑡
𝜏
(1 − 𝑒𝑥𝑝 (
𝑘·𝐴
𝑄𝑉
))}                                                                        Eq. 21 
 A predição da cinética de degradação dos CPE para um determinado sistema de OEA é 
uma importante ferramenta para o planejamento experimental e escalonamento industrial a fim 
de diminuir o tempo de residência, o consumo energético o consumo de reagentes químicos, 
entre outros.  
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4 MATERIAIS E MÉTODOS 
 Tendo em vista os objetivos do presente trabalho, o sistema foi caracterizado por 
voltametria cíclica (VC), voltametria de varredura linear (VVL), cronoamperometria (CA) e 
curvas de densidade de corrente versus potencial antes de iniciar os ensaios de OEA do NOR. 
As etapas das caracterizações realizadas estão apresentadas na figura 6. 
 
Figura 6. Fluxograma da caracterização do sistema. 
 
 Depois de caracterizado o sistema, o processo de OEA foi aplicado na degradação do 
antibiótico NOR. Alguns parâmetros de processo como a densidade de corrente aplicada, 
concentração inicial do antibiótico ou do eletrólito suporte, efeito da concentração de boro e da 
proporção diamante−sp3/sp2 −grafite, suporte do filme de diamante (Si ou Nb) e o material 
ativo (ADE®) e não ativo (Nb/DDB2500) para a REO foram variados a fim de melhorar o 
desempenho do processo de OEA. O esquema do processo de OEA e da variação dos parâmetros 




Figura 7. Fluxograma da avaliação dos parâmetros operacionais do processo de OEA na degradação 
do NOR. 
 
 Os materiais e métodos utilizados para a caracterização do sistema e para os processos 
de degradação eletroquímica do norfloxacino serão explicados a seguir.  
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4.1 MATERIAIS DE ELETRODO 
 Os materiais de eletrodo utilizados nas análises eletroquímicas de VC, VVL, CA e nos 
ensaios de OEA foram: Si/DDB100, Si/DDB2500 e Si/DDB10000, o Nb/DDB2500 e o ADE
 
composto por Ti/(70%)TiO2(30%)RuO2. As características desses eletrodos estão 
sumarizadas na tabela 2. 
Tabela 2. Principais características dos materiais de eletrodo (de acordo com os fabricantes) utilizados 
nas análises eletroquímicas de voltametria cíclica, voltametria de varredura linear, cronoamperometria 
e nos ensaios de OEA. 




∅ 0,5 ou 
100  100 
∅ 0,5 ou  
100  100 
∅ 0,5 ou  
100  100 


















1 1 1 1 1 
Estrutura do 
filme 
Policristalino Policristalino Policristalino Policristalino Policristalino 
Lado do 
revestimento 
Monopolar Monopolar Monopolar Monopolar Bipolar 
Tipo de 
revestimento 
DDB DDB DDB DDB (70%)TiO2(30%)RuO2 
Espessura do 
filme (µm) 




100 2500 10000 2500 - 
sp3/sp2 ~186 ~150 ~100 ~200 - 
Resistividade 
(m cm) 
90 90 90 15 - 
Uniformidade 










Nome Si/DDB100 Si/DDB2500 Si/DDB10000 Nb/DDB2500 ADE® 
 
 Além desses materiais, o AISI 304 L com forma de quadrado plano e área superficial 
geométrica de 100 × 100 mm foi utilizado como cátodo em todos os ensaios de OEA. 
 
4.2 CÉLULAS 
 As análises eletroquímicas de VC, VVL e CA foram realizadas utilizando duas células 
convencionais de três eletrodos ligadas a um potenciostato/galvanostato Autolab modelo 
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PGCTAT 302N controlado por um computador. As diferentes células foram nomeadas de célula 
𝑎 e célula 𝑏, conforme a figura 8. Na célula 𝑎 foram utilizados os eletrodos de trabalho com o 
formato de disco e tamanho de substrato igual a ∅ 0,5 mm com uma superficial geométrica 
exposta de 0,19 cm2. Por outro lado, para a célula 𝑏, foram utilizados os eletrodos de trabalho 
com formato de quadrado plano, tamanho de substrato igual a 100 × 100 mm e uma superficial 
geométrica exposta de 0,72 cm2. 
 
Figura 8. Células utilizadas nas análises eletroquímicas de voltametria cíclica, voltametria de 
varredura linear e cronoamperometria. (a) eletrodos de Si/DDB e (b) eletrodos de Nb/DDB e ADE®. 
 
 Já para os ensaios de oxidação eletroquímica avançada foram utilizadas as células 𝑐, 𝑑 
e 𝑒. A diferença entre as células está sumarizada na tabela 3.  
(a)   célula a (b)    célula b 
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Tabela 3. Principais características das células utilizadas nos ensaios de OEA e para estimar o 
coeficiente de transporte de massa e condições hidrodinâmicas. 





0,03 0,03 0,01 
Altura (𝑳, 𝒎) 0,1 0,1 0,09 
Comprimento 
(𝒍, 𝒎) 















8,33  10-6 8,33  10-6 8,33  10-6 
Tempo de 
retenção (𝜏, 𝒔) 




33,33 33,33 100 
Ânodo 
utilizado 
Si/DDB2500 Si/DDB100 Nb/DDB2500 e ADE® 
Esquema da 
célula 
   
Distribuidor 
de fluxo 
   
Promotor de 
turbulência 
- Sim - 






 As células tipo filtro-prensa 𝑐, 𝑑 e 𝑒 apresentadas na tabela 3 utilizam eletrodos de placas 
planas paralelas (100  100 mm) e são operadas em batelada com recirculação em um processo 
de OEA descontínuo. 
 
4.3 CARACTERIZAÇÃO DO SISTEMA 
 A caracterização do sistema envolveu a caracterização dos eletrodos quanto à qualidade 
do filme de diamante (razão diamante−sp3/sp2 −grafite), o potencial para a REO, geração 
eletroquímica de oxidantes, o comportamento eletroquímico do NOR, o mecanismo de oxidação 
do NOR, bem como a determinação do coeficiente de transporte de massa. 
 
4.3.1 Caracterização dos eletrodos 
 Os materiais de eletrodo compostos por Si/DDB com diferentes concentrações de boro 
([B] = 100, 2500 ou 10000 ppm), o Nb/DDB2500 e o ADE
® foram caracterizados por VC e 
VVL em solução aquosa contendo 0,5 mol L−1 de H2SO4. 
 As análises foram realizadas utilizando as células convencionais de três eletrodos  
𝑎 e 𝑏 (figura 8) ligadas a um potenciostato/galvanostato Autolab modelo PGCTAT 302N 
controlado por um computador. As células utilizaram prata/cloreto de prata (Ag/AgCl) como 
eletrodo de referência e platina (Pt) como contra eletrodo. 
 
4.3.1.1 Voltametria cíclica 
 As análises de VC foram realizadas com o intuito de avaliar a qualidade do filme de 
diamante (conteúdo de impureza de grafite−sp2 na superfície do eletrodo) [148]. As curvas de 
VC foram realizadas em soluções não agitadas a uma velocidade de varredura de 0,1 V s−1, 
iniciando em 0 V seguindo no sentido anódico até 3 V e no sentido catódico até -1,5 V terminado 
em 0 V. 
 
4.3.1.2 Voltametria de varredura linear 
 Com o objetivo de caracterizar a reação anódica de evolução do oxigênio para os 
diferentes tipos de materiais de eletrodo, foram realizadas análises de VVL. As curvas de 
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polarização linear deram-se em soluções não agitadas a uma velocidade de varredura de  
0,01 V s−1 a um passo de 0,00045 V e um intervalo de tempo de 0,045 s. As curvas iniciaram 
em 0 V prosseguindo no sentido anódico até 3 V. 
 
4.3.2 Avaliação da geração eletroquímica de oxidantes 
 Para elucidar o papel da relação diamante−sp3/sp2 −grafite na geração eletroquímica 
de oxidantes [56,58,148,158] a partir do eletrólito suporte, foram realizadas análises de VC em 
solução aquosa não agitada contendo 0,1 mol L−1 do eletrólito suporte Na2SO4. 
 As análises de VC foram realizadas utilizando as células convencionais de três eletrodos  
𝑎 e 𝑏, (figura 8) ligadas a um potenciostato/galvanostato Autolab modelo PGCTAT 302N 
controlado por um computador. As células utilizaram prata/cloreto de prata (Ag/AgCl) como 
eletrodo de referência, platina (Pt) como contra eletrodo e como eletrodo de trabalho foram 
utilizados o Si/DDB com diferentes concentrações de boro ([B] = 100, 2500 ou 10000 ppm), 
o Nb/DDB2500 e o ADE
®. As curvas de VC foram obtidas a uma velocidade de varredura de 
0,1 V s−1, iniciando em 0 V seguindo no sentido anódico até 3 V e no sentido catódico até  
-2,5 V terminado em 0 V. 
 Além disso, curvas de VC foram obtidas a uma velocidade de varredura de 0,1 V s−1, 
iniciando em 0 V seguindo no sentido anódico até 3 V terminado em 0 V, adicionando passo a 
passo concentrações conhecidas do eletrólito suporte Na2SO4 em eletrodo de trabalho composto 
por Si/DDB2500. 
 
4.3.3 Avaliação do comportamento eletroquímico do norfloxacino 
 Curvas de VC foram realizadas utilizando os eletrodos de trabalho compostos por 
Si/DDB100, Si/DDB2500, Si/DDB10000, Nb/DDB2500 e ou ADE
® adicionando passo a passo 
0,31 mol L−1 de NOR em uma solução base contendo 0,1 mol L−1de Na2SO4. Se uma relação 
linear entre a concentração de NOR e a densidade de corrente de pico (ip) for encontrada, será 
verificado o indicativo da transferência de elétrons entre a superfície do material de eletrodo e 
o NOR, ou seja, oxidação direta. 
 As análises de VC foram realizadas utilizando as células convencionais de três eletrodos  
𝑎 e 𝑏 (figura 8) ligadas a um potenciostato/galvanostato Autolab modelo PGCTAT 302N 
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controlado por um computador. As células utilizaram prata/cloreto de prata (Ag/AgCl) como 
eletrodo de referência e platina (Pt) como contra eletrodo. As curvas de VC foram obtidas a uma 
velocidade de varredura de 0,1 V s−1, iniciando em 0 V seguindo no sentido anódico até 3 V e 
terminado em 0 V. 
 
4.3.4 Avaliação do mecanismo de oxidação do norfloxacino 
 Para obter maiores informações sobre o mecanismo de oxidação do NOR e confirmar as 
reações de transferência eletrônica direta na superfície do eletrodo de trabalho composto por 
Si/DDB2500, foram realizadas medidas cronoamperométricas adicionando concentrações 
conhecidas de NOR passo a passo em uma solução base contendo 0,1 mol L−1 de Na2SO4. 
 As curvas de cronoamperometria foram realizadas utilizando a célula convencional de 
três eletrodos 𝑎 (figura 8) ligada a um potenciostato/galvanostato Autolab modelo PGCTAT 
302N controlado por um computador. A célula utilizou prata/cloreto de prata (Ag/AgCl) como 
eletrodo de referência e platina (Pt) como contra eletrodo. As curvas foram obtidas em dois 
potenciais, um a baixo do potencial de estabilidade termodinâmica da água (1,260 𝑣𝑠. Ag/AgCl) 
e outro acima do potencial de estabilidade termodinâmica da água, onde a formação de radicais 
hidroxila será favorecida (2,406 V 𝑣𝑠. Ag/AgCl) [171]. As medidas deram-se com um intervalo 
de tempo de 0,1 s e um tempo de duração de 200 s. Além disso, as medias foram feitas em 
soluções agitadas para prevenir problemas de difusão. 
 
4.3.5 Determinação do coeficiente de transporte de massa e avaliação dimensional  
 Para determinar a densidade de corrente limite dos sistemas em diferentes células de 
OEA, uma solução eletrolítica foi preparada diluindo 0,05 mol L−1 de K4Fe(CN)6, 0,10 mol L
−1 
de  K3Fe(CN)6 e 0,5 mol L
−1 de Na2CO3 (≥99%, Merck) em água destilada. A solução 
eletrolítica preparada foi então colocada no reservatório e bombeada através da célula 
eletroquímica tipo filtro-prensa c, d ou e (tabela 3) com fluxo controlado conforme o esquema 
da figura 9. Depois, um potencial foi aplicado entre os eletrodos presentes na célula e, após 
estabilizado o potencial, a densidade de corrente resultante foi anotada, e assim, 
sucessivamente, originando um gráfico densidade de corrente 𝑣𝑠. potencial aplicado. A partir 
do gráfico, foi possível estimar a densidade de corrente limite e calcular o coeficiente de 
transporte de massa utilizando a equação 9 (página 35). 
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 Como os parâmetros dimensionais 𝑏, 𝑐, e 𝑑 são reprodutíveis em diferentes dispositivos 
experimentais (equações 15 e 16, página 36), apenas o parâmetro 𝑎 foi determinado. Os dados 
para diferentes vazões foram usados em conjunto com a ferramenta 𝑆𝑜𝑙𝑣𝑒𝑟 do Excel para 
calcular o valor de 𝑎 que melhor se adapta ao Sherwood experimental (equação 11, página 35) 
e ao Sherwood teórico (equações 15 e 16, página 36). Desta forma, foi possível caracterizar as 
condições hidrodinâmicas das células eletroquímicas tipo filtro-prensa para diferentes vazões. 
 
4.4 ENSAIOS DE OXIDAÇÃO ELETROQUÍMICA AVANÇADA 
 Todos os ensaios de OEA do antibiótico NOR foram realizados em células 
eletroquímicas tipo filtro-prensa (𝑐, 𝑑 ou 𝑒, tabela 3) de compartimento único utilizando 
eletrodos quadrados planos de 100  100 mm. Em todos os casos, o cátodo utilizado foi o aço 
inoxidável AISI 304. Uma fonte de alimentação ICEL PS-6000 foi utilizada para aplicar a 
corrente necessária entre o par de eletrodos. 
 1 L da solução eletrolítica foi armazenada em um reservatório e circulado através da 
célula por meio de uma bomba centrífuga com uma vazão de 30 L h−1. Os processos de OEA 
foram realizados em modo galvanostático e, durante os processos, não foram realizados 
controle do pH. O esquema dos processos de OEA do NOR está demonstrado na figura 9. 
 
Figura 9. Processo de OEA descontínuo com um reator eletroquímico de compartimento único. 1 é 
o reservatório de parede dupla conectado a um banho termostatizado para controle da temperatura, 2 
é a válvula de abertura, 3 é a bomba peristáltica, 4 é o controlador de fluxo (rotâmetro), 5 é a célula 
tipo filtro-prensa 𝒄, 𝒅 ou 𝒆 equipada com eletrodos de placa paralela operado em batelada com 




4.4.1 Influência da densidade de corrente aplicada 
 Os experimentos visando avaliar o efeito da densidade de corrente aplicada (5, 10 ou  
20 mA cm−2) foram realizados utilizando uma solução eletrolítica contendo 0,001 mol L−1 de 
Na2SO4 e 0,1 mol L
−1 do antibiótico NOR. Essa solução abastece a célula tipo filtro-prensa 𝑐 
equipada com um ânodo composto por Si/DDB2500. Os parâmetros avaliados foram a 
degradação do NOR, a redução da demanda química de oxigênio (DQO) e a cinética de reação 
calculada com base na equação 23 (página 50). 
 
4.4.2 Efeito da concentração inicial do norfloxacino 
 Os experimentos com o objetivo de avaliar o efeito da concentração inicial do 
antibiótico NOR foram realizados em diferentes densidades de corrente aplicadas (5, 10 e  
20 mA cm−2) e com duas soluções eletrolíticas: uma contendo 0,031 mmol L−1 e outra com 
0,1 mmol L−1 do antibiótico NOR em 0,01 mol L−1 de Na2SO4 que abastecem a célula tipo 
filtro-prensa 𝑐 equipada com um ânodo composto por Si/DDB2500. A conversão do 
NOR (𝑋, NOR %) e da DQO (𝑋, DQO %) foram calculadas de acordo com as equações 22 
(página 50) e 24 (página 50), respectivamente. 
 
4.4.3 Influência da densidade de corrente aplicada e da concentração inicial do 
antibiótico no rendimento espaço-tempo, eficiência de corrente e consumo 
energético 
 Para melhor visualizar os resultados da variação nos parâmetros operacionais do sistema 
(densidade de corrente aplicada e da concentração inicial do NOR) utilizando célula tipo filtro-
prensa 𝑐 com um ânodo de Si/DDB2500, o rendimento espaço-tempo (), a eficiência de 
corrente () e o consumo energético (𝐸𝑠) foram calculados de acordo com as equações 25, 26 
e 27 (página 51), respectivamente. 
 
4.4.4 Avaliação da concentração inicial do eletrólito suporte 
 Ensaios de oxidação eletroquímica utilizando a célula tipo filtro-prensa 𝑐 e o ânodo de 
Si/DDB2500 foram realizados para avaliar a influência da concentração do eletrólito suporte 
(0,01 mol L−1 ou 0,5 mol L−1 de Na2SO4) e da densidade de corrente aplicada (10 ou  
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50 mA cm−2) na remoção de 0,1 mmol L−1 do antibiótico NOR. Nesse caso, foi avaliada a 
degradação do NOR, a redução da DQO e a cinética de reação foi calculada de acordo com a 
equação 24 (página 50). Além disso, variações no espectro UV/Visível e no pH foram 
analisadas. 
 
4.4.5 Efeito da concentração de boro e da proporção diamante-sp3/sp2-grafite 
 O efeito da concentração de boro e, como consequência a diferença na proporção de 
diamante−sp3/sp2 −grafite foram avaliados na degradação do NOR. Para tanto, foram 
utilizados a célula tipo filtro-prensa 𝑐 equipada com o ânodo de Si/DDB2500 e a célula tipo 
filtro-prensa 𝑑 equipada com o ânodo de Si/DDB100. 
 Todos os ensaios de OEA foram conduzidos aplicando uma densidade de corrente de 10 
mA cm−2 em uma solução eletrolítica contendo 0,1 mmol L−1 do antibiótico NOR e 0,01 
mol L−1 do eletrólito suporte Na2SO4. Como os ensaios foram realizados em células diferentes 
(𝑐 e 𝑑), para melhor comparar os resultados obtidos, esses foram avaliados com base nos 
cálculos de eficiência de corrente (equação 26, página 51) e de consumo energético (equação 
27, página 51) relativos aos resultados da redução da DQO. 
 
4.4.6 Influência do suporte (Si ou Nb) do filme de diamante 
 O efeito do suporte (Silício ou Nióbio) do filme de diamante foi avaliado utilizando a 
célula tipo filtro-prensa 𝑐 equipada com o ânodo de Si/DDB2500 e a célula tipo filtro-prensa 𝑒 
equipada com o ânodo de Nb/DDB2500. Os ensaios de OEA foram conduzidos em uma solução 
eletrolítica contendo 0,1 mmol L−1 do antibiótico NOR e 0,01 mol L−1 do eletrólito suporte 
Na2SO4, aplicando uma densidade de corrente de 10 mA cm
−2. Uma vez mais, utilizaram-se 
os resultados da redução da DQO e seus respectivos cálculos de eficiência de corrente (equação 
26, página 51) e de consumo energético (equação 27, página 51) para avaliar a oxidação do 




4.4.7 Efeito do material que compõe o eletrodo: eletrodo ativo vs. não ativo para a 
reação de evolução do oxigênio 
 Para analisar a diferença entre o eletrodo ativo para a REO e não ativo para a REO na 
degradação do NOR, foi utilizada a célula tipo filtro-prensa 𝑐 equipada com o ânodo composto 
por ADE® Ti/TiO2(70%)RuO2(30%) ou por Nb/DDB2500. Os ensaios de OEA foram 
conduzidos aplicando uma densidade de corrente de 10 mA cm−2 em uma solução eletrolítica 
contendo 0,1 mmol L−1 do antibiótico NOR e 0,01 mol L−1 do eletrólito suporte Na2SO4. Nesse 
caso, a degradação do NOR e a redução da DQO foram avaliadas. Além disso, a cinética de 
reação de foi calculada de acordo com a equação 23 (página 50). 
 
4.4.8 Avaliação da cinética de degradação do norfloxacino 
 A parte experimental da modelagem matemática e simulação para prever a cinética de 
degradação do NOR foi realizada em processo descontínuo de um reator eletroquímico de 
compartimento único utilizando a célula tipo filtro-prensa 𝑒 com eletrodos de placas planas 
paralelas (ânodo de Nb/DDB2500 e cátodo AISI 304 L) operado em batelada com recirculação. 
Os ensaios de OEA foram conduzidos aplicando uma densidade de corrente de 10 mA cm−2 em 
uma solução eletrolítica contendo 0,0032 ou 0,1 mmol L−1 do antibiótico NOR e 0,01 mol L−1 
do eletrólito suporte Na2SO4. A degradação do NOR e a redução da DQO foram avaliadas, bem 
como, a cinética de reação de foi calculada (equação 23, página 50). 
 
4.5 MÉTODOS ANALÍTICOS 
 De acordo com Huang et al. [172] o antibiótico NOR possui um espectro de absorção 
caraterístico e um pico máximo de absorbância em 272 nm (Abs272 nm). Assim, mudanças no 
espectro de absorção UV/Vis do antibiótico NOR podem indicar sua degradação ou a formação 
de produtos intermediários de reação. Nesse sentido, as mudanças no espectro UV/Vis foram 
avaliadas por espectroscopia de UV/Vis (UV4 ThermoSpectronic ou T80+UV/Vis 
Spectrometer – PG Instruments Ltd) usando cubetas de quartzo com caminho ótico de 10 mm. 
 Com base no pico máximo de absorção (272 nm), uma curva de concentração 𝑣𝑠. 
absorbância foi construída e o decaimento de NOR pôde ser acompanhado (figura 10). Assim, 
a conversão do NOR foi calculada utilizando a equação 22: 
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𝑋 (𝑁𝑂𝑅, %) =
𝐶0−𝐶
𝐶0
                                                                                                            Eq. 22 
onde 𝐶0 é a concentração inicial do NOR e 𝐶 é a concentração do NOR em qualquer tempo, determinada 
a partir da análise UV/Vis a 272 nm. 
 
Figura 10. Curvas de concentração do NOR vs. absorbância no espectro UV/Vis  
a 272 nm. A curva (a) foi realizada no equipamento UV4 ThermoSpectronic enquanto que a curva 
(b) foi realizada no T80+UV/Vis Spectrometer – PG Instruments Ltd. 
 
 Estudos têm mostrado que a degradação de vários contaminantes orgânicos se modela 
à cinética de pseudo-primeira ordem ou de primeira ordem para sistemas de recirculação com 
baixas concentrações de contaminantes (𝐶0 < 100 mg L
−1) [165,173,174]. Com base nestas 
informações, a constante cinética (𝑘′em min−1) pode ser calculada utilizando o modelo 
descrito na equação 23 [175]: 
−𝑘′ · 𝑡 = 𝑙𝑛 (
𝐶
𝐶0
)                                                                                                                 Eq. 23 
onde 𝑡 é o tempo em minutos. 
 Sabendo-se que o único composto orgânico em solução é o NOR, sua oxidação foi 
determinada pela redução na demanda química de oxigênio (DQO em g de O2 L
−1). Esta, foi 
avaliada utilizando o método colorimétrico de refluxo fechado segundo o Standard Methods 
[176] e a conversão da DQO (X, %) foi calculada usando a equação 24. 
𝑋 (𝐷𝑄𝑂, %) =
𝐷𝑄𝑂0−𝐷𝑄𝑂
𝐷𝑄𝑂0
                                                                                                   Eq. 24 
onde 𝐷𝑄𝑂0 é a concentração inicial de DQO (g de O2 L
−1) e 𝐷𝑄𝑂 é a concentração de DQO em qualquer 
tempo. 






















R² = 0.996 

























 O pH foi medido pelo método potenciométrico utilizando aparelho micropH 2000 
Crison ou aparelho Digimed DM-22. 
 Para verificar os produtos inorgânicos de oxidação do NOR, foram realizadas análises 
de cromatografia iônica em um equipamento DIONEX ICS 3000 acoplado a um detector de 
condutividade. Para a análise dos ânions e cátions, as colunas utilizadas foram as IonPac® AS23 
2 × 250 mm e a IonPac® CS12A 2 × 250 mm, respectivamente. Os eluentes consistem em 4,5 
mmol L−1 de Na2CO3 e 0,8 mmol L
−1 de NaHCO3 para a detecção de ânions e 11 mmol L
−1 
de H2SO4 para as análises de cátions, respectivamente. 
 Para uma melhor compreensão dos resultados obtidos e para comparar a oxidação do 
NOR em diferentes células tipo filtro-prensa 𝑐, 𝑑, e 𝑒 (tabela 3), os valores do rendimento 
espaço-tempo ( em g L−1 h−1), da eficiência de corrente ( em %) e o consumo de energia 
específico (𝐸𝑠 em kW h kg
−1) também foram calculados de acordo com García-Galbadón et al. 
















                                                                                                      Eq. 27 
onde 𝐹 é a constante de Faraday (96500 A s−1 mol−1), 𝐼 é a corrente aplicada (A), 𝑉𝐿 é o volume da 
solução eletrolítica em litros (L) e 𝑈 é a voltagem da célula (V).   
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5 RESULTADOS E DISCUSSÕES 
5.1 CARACTERIZAÇÃO DO SISTEMA ELETROQUÍMICO 
 O sistema eletroquímico que compreende os eletrodos, a reação de evolução de 
oxigênio, geração de oxidantes, comportamento do norfloxacino e seu mecanismo de oxidação, 
foram caracterizados por diferentes técnicas eletroquímicas como a voltametria cíclica, 
voltametria de varredura linear e cronoamperometria. 
 
5.1.1 Caracterização dos eletrodos 
 Como descrito anteriormente, duas propriedades do material de diamante afetam a 
resposta eletroquímica básica (desempenho/resposta) de eletrodos policristalinos com filmes 
finos: a concentração do dopante e o conteúdo de impureza de grafite−sp2 na superfície do 
eletrodo. Ainda, de acordo com Einaga et al. [148], essas duas propriedades podem ser 
analisadas por voltametria cíclica. 
 É sabido que o efeito primário do nível de dopagem com boro é a condutividade elétrica 
do eletrodo, e isso afeta a resposta para cada substância redox [148]. É possível verificar nas 
figuras 11𝑎, 𝑏 e 𝑐, que a densidade de corrente de fundo e a janela de potencial de trabalho são 
afetados pelo nível de dopagem de boro. Quanto maior a concentração de boro, figura 11𝑎  
[B]  = 100 ppm, figura 11𝑏 [B]  = 2500 ppm e figura 11𝑐 [B]  = 10000 ppm, maior a 
concentração do transportador de cargas (espaços na rede cristalina) e, como consequência, 
maior a condutividade elétrica. 
 No entanto, podem ocorrer efeitos adversos na morfologia e composição do filme, já 
que à medida que a quantidade de boro em um filme aumenta, o tamanho dos cristais diminui. 
Como consequência disso, uma fase de impureza de grafite−sp2 começa a aparecer. Assim, é 
possível esperar que, em níveis muito elevados de dopagem com boro, existam uma quantidade 
maior de fases impuras contendo grafite−sp2 e não diamante−sp3 [158]. 
 Esse fato é observado nas figuras 11𝑎, 𝑏 e 𝑐, ou seja, à medida que a concentração do 
dopante cresce, há aumento do conteúdo de impurezas contendo grafite−sp2 e, como 
consequência, a densidade de corrente de fundo progride (observada nos potenciais de  
-1,1 a -0,5 V 𝑣𝑠. Ag/AgCl). Além desse fenômeno, para o eletrodo de Nb/DDB2500 (figura 11𝑑), 
a janela de potencial de trabalho diminui e a adsorção molecular aumenta. Além disso, a 
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presença do grafite−sp2 afeta a cinética de transferência de elétrons dos sistemas redox, o que 
também já foi observado por Martin et al. [178]. 
 Os resultados obtidos estão de acordo com os de Einaga et al. [148] (figura 11𝑓). Esse 
autor caracterizou diferentes eletrodos de diamante quanto a razão diamante−sp3/sp2 −grafite 
por Espectroscopia Raman e relacionou os resultados com as respostas dos voltamogramas 
cíclicos. Assim, o eletrodo (I) com menor concentração de boro exibe uma baixa densidade de 
corrente de fundo e uma ampla janela de potencial de trabalho (~3 V), que são características 
de filmes de diamante policristalino de alta qualidade [179–181] se comparado com um eletrodo 
de carbono vítreo (IV). Por outro lado, o filme de diamante com grau de dopagem mais elevado 
(III) exibe a maior janela de fundo e uma janela de potencial mais estreita, comparável ao 
eletrodo de carbono vítreo (IV), ou seja, o eletrodo (III) é o filme de diamante com grande 
quantidade de fases impuras de grafite−sp2 na superfície. Comparando as curvas para os 
eletrodos I, II e III, pode-se verificar que as fases de grafite−sp2 na superfície têm um efeito 
significativo na resposta do eletrodo em termos de aumento da densidade de corrente de fundo 
e diminuição da janela de potencial de trabalho [148,158]. 
 Assim, comparando os voltamogramas das figuras 11𝑎, 𝑏, 𝑐 e 𝑑 com os da figura 11𝑓, 
para filmes finos de diamante, é possível observar que todos os eletrodos das figuras 11𝑎, 𝑏, 𝑐 
e 𝑑 apresentam grande quantidade de diamante−sp3. No entanto, algumas impurezas 
grafite−sp2 estão presentes nos filmes, o que aumenta a ordem de fases impuras de carbono na 
superfície de acordo com: figura 11 a >  b >  c >  d, melhor dizendo, 
Si/DDB100 > Si/DDB2500 > Si/DDB10000 > Nb/DDB2500. 
 A figura 11𝑒 exibe uma densidade de corrente de fundo elevada para o eletrodo ADE® 
Ti/TiO2(70%)RuO2(30%), a qual apresenta uma capacidade de adsorção (alta entalpia de 
adsorção M − HO) e baixo potencial para evolução de oxigênio (~1,25 V 𝑣𝑠. Ag/AgCl). Esse 
resultado é qualificado como um eletrodo ativo para a evolução de oxigênio [144]. Tal efeito 
pode causar dificuldades relativas à detecção da oxidação direta, pois vários compostos 
orgânicos possuem potencial de oxidação nessa região, o que pode levar à diminuição da rota 
de oxidação por transferência direta de elétrons [137]. O voltamograma da figura 11𝑒 também 
mostra um ombro anódico reversível localizado em ~0,7 V 𝑣𝑠. Ag/AgCl que corresponde às 




Figura 11. Voltametria cíclica em solução base contendo 0,5 mol L-1 de H2SO4.  
(a) Si/DDB100; (b) Si/DDB2500; (c) Si/DDB10000; (d) Nb/DDB2500; (e) ADE®; 
(f) comparação entre os eletrodos policristalinos de Si/DDB sem detecção de  
grafite-sp2 (I) e baixa concentração de Boro. Com baixa detecção de grafite-sp2 (II) e maior 
concentração de Boro. Com grande detecção de grafite-sp2 e alta concentração de Boro (III). Carbono 
vítreo (IV). A figura (f) possui conteúdo publicado licenciado por Cambridge University Press sob 
licença número 4203101133183 [165]. 
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 Além da janela de potencial eletroquímico, há outro parâmetro importante a ser 
caracterizado, qual seja, a reação anódica de evolução do oxigênio (REO) por medidas 
eletroquímicas para os diferentes tipos de eletrodos. 
 A figura 12 mostra que o eletrodo de ADE® Ti/TiO2(70%)RuO2(30%) apresentou o 
menor potencial para a REO em relação aos materiais de DDB (Tabela 4), indicando que esse 
material possui uma natureza eletrocatalítica direcionada para a REO. Considerando-se que para 
o ADE®, a reação secundária (evolução do oxigênio) será beneficiada em relação à reação 
primária (formação de HO), a conversão eletroquímica do contaminante será favorecida [144]. 
Por outro lado, os eletrodos de DDB apresentam alto potencial para REO, o que indica que esses 
eletrodos de DDB favorecem a reação de formação de HO, facilitando a combustão a CO2, 
água e íons inorgânicos. 
Tabela 4. Potencial aproximado para a REO com base nos resultados 
de voltametria de varredura linear. 







 Todavia, algumas diferenças entre os eletrodos de DDB podem ser notadas. À medida 
que a concentração de boro aumenta, a REO muda para potenciais menos positivos, tendo em 
vista o aumento de impurezas do tipo grafite−sp2 presentes nos filmes de diamante [148,184]. 
Isso significa que os eletrodos de Si/DDB apresentam um comportamento menos grafítico que 
o eletrodo de Nb/DDB, indicando que estes últimos possuem menor natureza eletrocatalítica 
para a geração de HO. 
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Figura 12. Voltametria de varredura linear em 0,5 mol L-1 em H2SO4 para os eletrodos de Si/DDB 
[B] = 100, 2500 e 10000 ppm; Nb/DDB [B] = 2500 ppm e ADE® Ti/TiO2(70%)RuO2(30%). 
 
5.1.2 Geração eletroquímica de oxidantes 
 Com base nos resultados do tópico 5.1.1, verificou-se que há diferença na REO para os 
diferentes eletrodos de DDB e, segundo Einaga et al. [148] e Garcia-Segura et al. [158], essa 
distinção (na REO e na proporção sp3/sp2) promove variações substanciais na geração 
eletroquímica de oxidantes. Nas mesma linha, foram realizados outros ensaios eletroquímicos 
para elucidar o papel da relação diamante−sp3/sp2 −grafite na geração eletroquímica de 
oxidantes [56,58,148,158]. 
 As figuras 13𝑎, 𝑏, 𝑐 e 𝑑 apresentam os voltamogramas para os eletrodos de Si/DDB 
com [B] = 100, 2500 e 10000 ppm, bem como para o eletrodo de Nb/DDB2500. É possível 
observar nessas figuras um ombro anódico (𝐈) na região de 2 V 𝑣𝑠. Ag/AgCl. Esse ombro 
anódico, de acordo com Enache et al. [25], corresponde à transferência de um elétron e de um 
próton, os quais são associados ao processo de descarga anódica da água e consequentemente 
ao radical hidroxila gerado eletroquimicamente (equação 28). 
𝐷𝐷𝐵 + 𝐻2𝑂 → 𝐷𝐷𝐵(𝐻𝑂
•) + 𝐻+ + 𝑒−                                                                            Eq. 28 
 Por outro lado, para a mesma região de potencial Provent et al. [154] e Serrano et al. 
[185] demonstraram a possibilidade de gerar eletroquimicamente o íon persulfato (S2O8
2−), que 
possui E0 = 2,01 V em superfícies de ânodos de DDB a partir do eletrólito suporte. Isto é 
possível, porque a janela eletroquímica do eletrodo de DDB é de ~3 V e reações com 
mecanismos mais complexos podem ocorrer na região do potencial de descarga da água e/ou 
na descarga do eletrólito suporte. 
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 As figuras 13𝑏 e 𝑐 também mostram que as espécies oxidadas na varredura anódica são 
reduzidas a aproximadamente -1,2 V 𝑣𝑠. Ag/AgCl (ombro catódico (𝐈𝐈)) estando de acordo com 
os estudos realizados por Provent et al. [154] e Serrano et al [185]. Ou seja, as espécies 
reduzidas são íons persulfato formados a partir da oxidação de íons sulfato durante a varredura 
anódica. 
 Há duas possibilidades  em termos de mecanismos de geração dos íons persulfato: 
𝐢) os ânions HSO4
− e/ou SO4
2− podem adsorver nos sítios ativos formados pelas impurezas de 
grafite−sp2 para formar radicais sulfato (SO4
•−) [55] como principal intermediário, o que 
favorece a geração de S2O8
2−. Esse mecanismo foi confirmado pelos estudos de Davis et al [55]. 
𝐢𝐢) oxidação indireta dos íons HSO4
− e SO4
− pelo HO• eletrogerado na superfície do ânodo 
seguindo os mecanismo químicos mediados na superfície, os quais são responsáveis pela 
formação do S2O8
2− (equações 29-31) [185]. 
𝐻𝑆𝑂4
− + 𝐻𝑂• → 𝑆𝑂4




+                                                                                         Eq. 30 
2 𝑆𝑂4
•− → 𝑆2𝑂8
2−                                                                                                                 Eq. 31 
 Ainda é possível verificar um aumento na geração eletroquímica de íons persulfato à 
medida que aumenta a concentração de boro. Nesse sentido, o aumento da produção de S2O8
2− 
pode ser explicada pela retenção de espécies de sulfato nas impurezas grafite−sp2 (com 
maiores propriedades de adsorção) [55,56,148,158] presentes na superfície do eletrodo, na qual 
pode ser produzido SO4
•− para formar persulfato (equação 29) ou as espécies SO4
− são atacadas 
pelos DDB(HO•) (equações 28-30). 
 A figura 13𝑒 mostra que os íons persulfato também são gerados na superfície do eletrodo 
ADE®, seguindo as equações 29-31 ou através da interação do catalisador de metal de transição 
RuO2 presente do eletrodo ADE
® [53,144,186]. 
 Com o objetivo de elucidar a formação dos íons persulfato, foi realizado um ensaio de 
voltametria cíclica utilizando o eletrodo de Si/DDB2500 em uma solução aquosa contendo  
0,1 mol L−1 de Na2SO4, adicionando uma concentração conhecida de Na2SO4 passo a passo 
(a cada varredura). 
 Como pode ser visto na figura 13𝑓, um ombro anódico irreversível no potencial 
~2,1 V 𝑣𝑠. Ag/AgCl foi encontrado antes da evolução de oxigênio sendo que o pico da 
densidade de corrente (ip) cresce proporcionalmente com a concentração de Na2SO4. Esse 
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resultado confirma a oxidação de íons SO4
− em íons S2O8
2− na superfície do eletrodo de DDB 
segundo as equações 28-30, o que reforça os resultados exibidos nas figuras 13𝑎, 𝑏, 𝑐, 𝑑 e 𝑒. 
Portanto, a formação de radicais sulfato coincide com o mecanismo de descarga anódica da 
água (equação 28) [152]; por isso, é necessário considerar que a oxidação do norfloxacino não 




Figura 13. Voltametria cíclica em solução base contendo 0,1 mol L-1 do eletrólito suporte  
Na2SO4. (a) Si/DDB [B] = 100 ppm; (b) Si/DDB [B] = 2500 ppm; (c) Si/DDB [B] = 10000 ppm; 
(d) Nb/DDB [B] = 2500 ppm; (e) ADE® Ti/TiO2(70%)RuO2(30%) e (f) Adicionando passo a passo 




5.1.3 Comportamento eletroquímico do norfloxacino 
 Coledam et al. [187] utilizando uma solução base contendo Na2SO4, encontrou na 
presença de NOR um pico inicial de oxidação referente ao NOR no potencial de ~1,3 V e outro 
a ~1,7 V referente ao seu intermediário oxidado por via direta na superfície de ânodos Si/BDD, 
com [B] = 100, 500 e 2500 ppm, inexistindo diferenças significativas entre eles. 
 A figura 14 mostra que ao adicionar uma concentração conhecida de NOR passo a passo, 
há presença de um ombro anódico. Isso significa que poderá ocorrer transferência direta de 
elétrons entre a superfície do Si/DDB [B] = 100 e o NOR. Contudo, não há uma correlação 
linear entre o aumento da concentração de NOR e o pico da densidade corrente de (𝑖𝑝)  
(figura 11b). O resultado apresentado na figura 14 difere do encontrado por Coledam et al. [187] 
para eletrodos de Si/DDB [B] = 100 provenientes do mesmo fabricante, sendo que essa 
diferença deve estar relacionada a impurezas grafite−sp2 mais presentes no eletrodo utilizado 
por Coledam et al. [187]. 
 
Figura 14. Resposta voltamétrica do eletrodo de Si/DDB100 adicionando passo a passo  
0,31 mol L-1 de NOR em solução base contendo 0,1 mol L-1 de Na2SO4. 
 
 Por outro lado, na figura 15𝑎, figura 16𝑎 e figura 17𝑎 é possível observar um ombro 
anódico irreversível e bem definido, correspondente à oxidação de NOR na região de potencial 
próximo à ~1,3 V. Isso significa que o antibiótico norfloxacino pode interagir com a superfície 
dos eletrodos de Si/DDB2500 , Si/DDB2500e o Nb/DDB2500, acarretando em uma transferência 
direta de elétrons (oxidação direta) caso o processo de oxidação eletroquímica seja conduzido 
a um potencial abaixo da região de estabilidade termodinâmica da água (E < 2,106 V 
 𝑣𝑠. Ag/AgCl). É possível observar ainda para os eletrodos Si/DDB2500, Si/DDB10000 e 
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o Nb/DDB2500 há a presença de um ombro anódico próximo a ~1,7 V, relacionado à oxidação 
direta de um produto intermediário de oxidação do norfloxacino [187]. 
 A diferença encontrada para a oxidação direta do NOR está relacionada às proporções 
diamante−sp3/sp2 −grafite demonstradas na figura 11 (página 54). Para maiores conteúdos de 
grafite−sp2 (Si/DDB10000 > Nb/DDB2500 > Si/DDB2500) uma maior adsorção do NOR junto 
à superfície do eletrodo é esperada, como consequência a detecção de ombros anódicos é 
melhor definida. 
 Além disso, é possível observar um deslocamento do ombro anódico para sentidos mais 
positivos à medida que a concentração de NOR aumenta. Esse fato pode ser explicado, porque 
a adição de NOR na solução de fundo faz com que haja concorrência entre as reações de 
oxidação direta do NOR com a superfície do eletrodo, e as reações de oxidação do NOR por 
íons persulfato e por radicais hidroxila gerados [58]. O deslocamento para sentidos mais 
positivos também pode estar relacionado ao transporte de massa, controlado pela difusão. 
 Para melhor visualizar esses resultados, a figura 15𝑏, figura 16𝑏 e figura 17𝑏 mostram 
a expansão na região de potencial compreendido entre 1 e 1,5 V 𝑣𝑠. Ag/AgCl. O gráfico inserido 
exibe a relação entre o pico da densidade de corrente e a concentração de norfloxacino. Em uma 
velocidade de varredura de 100 mV s−1, o valor do pico da densidade de corrente é sempre 
proporcional à concentração do NOR, isso significa que a oxidação do norfloxacino nos 
eletrodos aqui estudados é, provavelmente, controlada por difusão [188], a qual pode ser 




Figura 15. Resposta voltamétrica do eletrodo de Si/DDB2500. (a) adicionando passo a passo 
0,31 mol L-1 de NOR em solução base contendo 0,1 mol L-1 de Na2SO4 e (b) amplificação do ombro 
anódico irreversível correspondente a transferência direta de elétrons entre o NOR e a superfície do 
DDB. O gráfico inserido exibe a relação entre ip e a concentração de NOR. 
 
 
Figura 16. Resposta voltamétrica do eletrodo de Si/DDB10000. (a) adicionando passo a passo 
0,31 mol L-1 de NOR em solução base contendo 0,1 mol L-1 de Na2SO4 e (b) amplificação do ombro 
anódico irreversível correspondente a transferência direta de elétrons entre o NOR e a superfície do 





Figura 17. Resposta voltamétrica do eletrodo de Nb/DDB com [B] 2500 ppm. (a) adicionando passo 
a passo 0,31 mol L-1 de NOR em solução base contendo 0,1 mol L-1 de Na2SO4 e (b) amplificação do 
ombro anódico irreversível correspondente a transferência direta de elétrons entre o NOR e a 
superfície do DDB. O gráfico inserido exibe a relação entre ip e a concentração de NOR. 
 
 Na figura 18 é possível observar que não foram detectados ombros anódicos e/ou 
catódicos para o NOR com a utilização do eletrodo de ADE®. De fato, a densidade de corrente 
de fundo é muito alta e o potencial para a REO é muito baixo, o que pode dificulta a detecção 
da interação entre o poluente orgânico e a superfície do eletrodo [148]. Resultados semelhantes 
para outros poluentes e eletrodos do tipo ADE® já foram relatados na literatura 
[48,137,189,190].  
 Além disso, como mostrado previamente na figura 11𝑒, o voltamograma abaixo também 
ilustra um ombro anódico reversível localizado em ~ 0,7 V 𝑣𝑠. Ag/AgCl , que corresponde às 





Figura 18. Resposta voltamétrica do eletrodo de ADE® Ti/TiO2(70%)RuO2(30%) adicionando passo 
a passo 0,31 mol L-1 de NOR em solução base contendo 0,1 mol L-1 de Na2SO4. 
 
 De acordo com os voltamogramas cíclicos do eletrólito suporte (figuras 13𝑎, 𝑏, 𝑐, 𝑑 e 
𝑒) e do antibiótico NOR (figuras 14, 15, 16, 17 e 18), é possível ocorrer diferentes situações 
assinaladas na figura 15𝑎. Essas condições dependem da razão entre a concentração do 
eletrólito suporte e do antibiótico, bem como da densidade de corrente aplicada. 
 Para os eletrodos de Si/DDB2500, Si/DDB10000 e Nb/DDB2500 e menores densidades 
de corrente aplicadas, onde baixos potenciais são alcançados (linha 𝟏), a oxidação do NOR 
ocorre por transferência direta de elétrons com a superfície do eletrodo de DDB, a fim de formar 
outros produtos orgânicos (conversão). Para densidades de corrente aplicadas mais elevadas 
(linha 𝟐), de modo que o potencial atingido coincida com a oxidação do eletrólito suporte, pode 
ocorrer oxidação mediada a partir dos íons persulfato. Finalmente, se forem aplicadas 
densidades de corrente ainda maiores, de modo que se alcancem potenciais muito elevados 
(linha 𝟑), a oxidação do NOR será favorecida pela reação com os radicais hidroxila gerados 
eletroquimicamente. 
 Por outro lado, para os eletrodos Si/DDB100 e Ti/TiO2(70%)RuO2(30%) a oxidação 
do NOR ocorrerá apenas indiretamente por íons persulfato (linha 𝟐), radicais hidroxila  
(linha 𝟑)  e/ou pela transição eletrônica do RuO2 discutidas anteriormente. 
 A diferença do mecanismo de oxidação do NOR para os eletrodos de DDB correspondem 
ao seu conteúdo de impurezas grafite−sp2. Como demonstrado anteriormente, as fases 
grafíticas favorecem a adsorção do NOR na superfície do eletrodo de DDB facilitando a 
transferência direta de elétrons e, como consequência, a detecção do ombro anódico. 
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5.1.4 Avaliação do mecanismo de oxidação do norfloxacino por cronoamperometria 
 Conforme mostrado na figura 19𝑎 para o potencial aplicado de 1,260 V 𝑣𝑠. Ag/AgCl, 
um aumento na concentração de NOR leva a um crescimento da densidade de corrente do estado 
estacionário. Além disso, a densidade de corrente aumenta com uma dependência linear da 
concentração do antibiótico (gráfico inserido na figura 19𝑎), o que sugere a presença de 
transferência direta de elétrons. Ainda, de acordo com Zhi et al. [171], se a oxidação de 
poluentes orgânicos ocorre exclusivamente pelo radical hidroxila, deve-se esperar que a 
densidade de corrente dependa da relação 1 [NOR]⁄ . Assim, de acordo com todos os fatos 
experimentais, os resultados presentes indicam uma via de oxidação eletroquímica direta do 
antibiótico norfloxacino atribuída à interação com a superfície do eletrodo de Si/DDB2500. 
 Por outro lado, quando a cronoamperometria é realizada com o potencial de 
2,406 V 𝑣𝑠. Ag/AgCl, uma maior concentração de NOR foi necessária para observar um ligeiro 
aumento da densidade de corrente de estado estacionário. Como pode ser visto na figura 19𝑏, a 
2,406  V, para as primeiras adições de NOR, a densidade de corrente de estado estacionário 
diminuiu. No entanto, quando se adiciona mais NOR, a densidade de corrente de estado 
estacionário aumenta gradualmente, o que demonstra a possível ocorrência simultânea de 
diferentes processos, quais sejam: as reações mediadas por íons persulfato e por radicais 
hidroxila e um possível fenômeno de adsorção e oxidação direta na superfície do eletrodo 
Si/DDB2500, detectado na figura 15. 
 Assim, os resultados de cronoamperometria da figura 19𝑎 vão ao encontro daqueles 
encontrados na figura 15, ou seja, quando altos potenciais são aplicados, as reações mediadas 
por S2O8




Figura 19. Resposta cronoamperométrica do eletrodo de Si/DDB2500, adicionando NOR passo a passo 
em uma solução base contendo 0,1 mol L-1 de Na2SO4 em diferentes potenciais: (a) 1,260 V vs. 
Ag/AgCl e (b) 2,406 V vs. Ag/AgCl. O gráfico inserido mostra que a densidade de corrente 
correspondente aumenta em função da concentração do NOR. 
 
5.2 COEFICIENTE DE TRANSPORTE DE MASSA E AVALIAÇÃO DIMENSIONAL 
 A figura 20 exibe os gráficos típicos de densidade de corrente 𝑣𝑠. potencial aplicado 
para diferentes fluxos 30, 45 e 60 L h−1 nas células tipo filtro-prensa 𝒄, 𝒅 e 𝒆 e as linhas 
demarcam a densidade de corrente limite (ilim). É possível verificar que, para as diferentes 
células, valores distintos de densidade de corrente limite foram alcançados, sendo que os 
menores valores de Ilim foram encontrados para a célula 𝒆, 𝒄 e 𝒅, respectivamente. Esse 
resultado pode ser explicado pela diferença no design das células, que pode levar a distintos 
resultados para o transporte de massa e a diferentes condições hidrodinâmicas. 
 Com base nos valores das Ilim (providos pela figura 20) e sabendo a concentração do 
composto no seio da solução (𝐶𝑆𝑆), o coeficiente de transferência de massa experimental pôde 
ser calculado utilizando a equação 9 (página 35). Como o cálculo do coeficiente de transporte 
de massa é uma função da densidade de corrente limite, os resultados exibidos na figura 21b já 
eram esperados, ou seja, a célula 𝒅 apresentou os maiores valores de coeficiente de transporte 




Figura 20. Curva dos valores experimentais da densidade de corrente vs. potencial aplicado para as 
células tipo filtro-prensa c, d e e (tabela 3). 
 
 Depois disso, os números de Sherwood experimental (equação 10, página 35), Reynolds 
(equação 11, página 35), Schimdt (equação 12, página 35) e Lewis (equação 13, página 35) 
foram calculados. Os resultados indicaram que o número de Reynolds foi menor que 2000 
(Re < 2000) apresentando um regime laminar para todas as células, independentemente da 
vazão aplicada. Conforme mencionando, alguns autores [168–170] têm publicado equações 
resultantes de alguns sistemas específicos, os quais são representativos para condições de fluxo 
laminar (equação 15, página 36) e turbulento (equação 16, página 36), podendo ser aplicados a 
distintos reatores. 
 Nesse caso, aplicado a equação 15 para fluxo laminar, o valor de melhor ajuste do 
parâmetro  foi calculado usando a função solver do Excel para as células tipo filtro-prensa 𝒄 
( = 2,51), 𝒅 ( = 5,09) e 𝒆 ( = 0,93). Com base nos resultados calculados de , o número de 
Sherwood teórico (equação 15) e o coeficiente de transferência de massa teórico (rearranjando 
a equação 10) puderam ser calculados para diferentes vazões. Assim, a figura 21 exibe uma boa 
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correlação entre os modelos e os dados experimentais, demonstrando a utilidade das correlações 
dos grupos não dimensionais. 
 Apesar de todas as células utilizadas para a OEA (c, d e e) apresentarem um regime 
laminar, a figura 21𝑎 mostra que a célula tipo filtro prensa com menores valores de Sherwood 
(experimental e teórico) foi a célula 𝒆. Por outro lado, as células 𝒅 e 𝒄, apresentaram maiores 
valores de Sherwood devido a diferenças em seu design. Além disso, é possível visualizar na 
figura 21𝑏 que o aumento da vazão leva a um aumento nos valores do coeficiente de 
transferência de massa e que essa observação é acentuada para as células 𝒅 e 𝒄 quando 
comparadas com a célula 𝒆. 
 Isso significa que os contaminantes a serem oxidados serão mais facilmente 
transportados até a superfície do eletrodo na célula tipo filtro-prensa 𝒅, 𝒄 e 𝒆, respectivamente. 
 
Figura 21. (a) Número de Sherwood determinado experimentalmente vs. os valores calculados 
usando o parâmetro de melhor ajuste a para regime laminar Re < 2000 e (b) influência da vazão no 
coeficiente de transporte de massa. 
 
5.3 OXIDAÇÃO ELETROQUÍMICA AVANÇADA  
 Os ensaios visando avaliar o efeito da densidade corrente aplicada, da concentração 
inicial do antibiótico e/ou do eletrólito suporte foram realizados com a célula tipo  
filtro-prensa 𝑐. 
 O efeito da concentração de boro e da proporção diamante−sp3/sp2 −grafite foram 
avaliados utilizando as células 𝑐 e 𝑑. 
 Já o efeito do suporte (Si ou Nb) do filme de diamante deu-se nas células 𝑐 e 𝑒. 
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 O efeito do material que compõe o eletrodo: eletrodo ativo vs. não ativo para a REO e 
a avaliação da cinética e predição de degradação do NOR foram realizadas utilizando a  
célula 𝑒. 
 
5.3.1 Efeito da densidade de corrente aplicada 
 A figura 22𝑎 mostra que para uma densidade de corrente aplicada de 5 mA cm−2 existe 
uma diminuição linear da concentração de NOR em solução, enquanto que a redução da DQO 
segue a mesma tendência até 180 min do tempo de recirculação, momento em que pode ser 
visualizada uma diferença entre a redução da [NOR] e da DQO. Quando a densidade de corrente 
aplicada é 10 mA cm−2 (figura 22𝑏), a redução da [NOR] segue uma tendência linear e paralela 
à redução da DQO, podendo ser observado desde o início do processo até o tempo final de 
recirculação de 240 min. Por outro lado, quando a densidade de corrente aplicada é  
20 mA cm−2 (figura 22𝑐), pode-se verificar que a redução da [NOR] segue simultânea à redução 
da DQO até o final do processo. Ainda é possível visualizar que após 60 min a redução da [NOR] 
e da DQO começam a ser exponenciais. Isso significa que, quando aplicado 5 ou 10 mA cm−2, 
o processo é controlado pela densidade de corrente aplicada, enquanto que, quando  
20 mA cm−2 são aplicados, o processo é controlado pela transferência de massa. 
 Esse comportamento pode ser explicado, porque em baixas densidades de corrente 
aplicadas o sistema estaria sendo operado nos pontos 1 e/ou 2 marcados na figura 15𝑎  
(página 62), bem como que a oxidação do NOR estaria ocorrendo por transferência direta de 
elétrons com as impurezas grafite−sp2 presentes na superfície do eletrodo de DDB e por reações 
mediadas pelos íons persulfato. Já para densidades de correntes aplicadas mais elevadas, o 
sistema estaria operando no ponto 3 marcado na figura 15𝑎, na qual a oxidação do NOR estaria 
ocorrendo principalmente por radicais hidroxila formados nessas condições. Nesse caso, a 
redução da [NOR] e da DQO são simultâneas; enquanto que, nos outros casos, a redução da 
[NOR] é mais rápida que a da DQO. 
 A menor redução da [NOR] e da DQO quando uma menor densidade de corrente é 
aplicada pode ser explicada porque após um certo tempo de recirculação o NOR não é o único 
componente orgânico na solução. De fato, os subprodutos restantes podem ser mais resistentes 
à oxidação do que o produto original [47]. Além disso, devido à baixa concentração de 
orgânicos, poderão ocorrer problemas de difusão. Por outro lado, o aumento na densidade de 
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corrente aplicada leva à um aumento na redução da [NOR] e da DQO. Este aumento na remoção 
da [NOR] e na redução da DQO pode estar relacionado à formação de oxidantes fortes  
(HO• gerados nas condições do ponto 3 marcado na figura 15𝑎) e às reações de evolução do 
oxigênio, que podem promover as condições hidrodinâmicas, minimizando assim as limitações 
do transporte de massa [177]. 
 A figura 22𝑑 sugere o mesmo, ou seja, aumentando a densidade de corrente aplicada há 
também um aumento nos valores das constantes de velocidade calculadas ao tempo final de 
recirculação.  
A cinética de primeira ordem é verificada para a degradação do NOR quando aplicados 
5 ou 10 mA cm−2. Esse comportamento é típico da remoção de poluentes aromáticos por 
oxidação eletroquímica avançada [191], e pode ser explicada pela concentração quase-
estacionária alcançada pelos radicais hidroxila, uma vez que essas espécies, em geral, não 
acumulam na superfície do ânodo ou no seio da solução já que eles possuem um tempo de vida 
muito curto [192]. No entanto, quando aplicados 20 mA cm−2, a geração de oxidantes é muito 
maior do que quando utilizado densidades de corrente menores, como consequência pode haver 
um excesso de oxidantes em relação ao NOR, mudando a cinética para pseudo-primeira ordem. 
 Tanto a cinética de pseudo- quanto de primeira ordem podem ser modeladas pela 
equação 22 (página 50). A partir da representação de 𝑙𝑛 (𝐶 𝐶0⁄ ) como função do tempo, 
mostrado na figura 22𝑑, a constante de reação (𝑘′) pôde ser calculada resultando em  





Figura 22. Influência da densidade de corrente aplicada na diminuição da concentração de [NOR] e 
na redução da DQO em função do tempo para o ânodo de Si/DDB2500. (a) 5 mA cm-2, 
(b) 10 mA cm-2, (c) 20 mA cm-2 e (d) logaritmo natural de C/C0 em função do tempo. 
 
5.3.2 Efeito da concentração inicial do antibiótico 
 Na figura 23, podem ser observados dois comportamentos diferentes em função da 
concentração do antibiótico norfloxacino. Para uma menor concentração de NOR 
(0,031mmol L−1), observa-se maior redução da [NOR] (figura 23𝑎), enquanto que para uma 
maior concentração de NOR (0,1 mmol L−1) há uma maior redução da DQO (figura 23𝑏) ao 
tempo final de recirculação (240 min). De fato, a pequena diferença nos resultados comparando 
as concentrações de NOR parece não ter uma maior influência nos resultados da oxidação 
eletroquímica. No entanto, esse comportamento pode ser explicado em termos dos mecanismos 
que controlam os processos eletroquímicos. 
 Na oxidação eletroquímica de contaminantes concentrados, o processo pode ser 
considerado controlado cineticamente por um tempo significativo [126]. A eletro-geração de 
oxidantes na superfície do ânodo não é suficiente para oxidar todas as moléculas de NOR que 













































































































chegam a esta zona. Nestas condições, a oxidação direta e a oxidação mediada por radicais 
hidroxila e íons persulfato são favorecidos no sistema e consequentemente uma redução mais 
elevada de DQO é atingida. 
 Por outro lado, a transferência de massa controla o processo de oxidação eletroquímica 
de contaminantes mais diluídos [126]. A quantidade de agentes oxidantes formados na 
superfície do ânodo é muito elevada em comparação com a quantidade de NOR que atinge a 
superfície do ânodo, e o curto período de vida dos radicais hidroxila favorece a formação de 
peróxido de hidrogênio ou a reação de evolução de oxigênio com uma subsequente redução da 
eficiência de corrente [123]. Consequentemente, os íons persulfato são formados a partir dos 
sais presentes no eletrólito e este oxidante pode atuar na superfície do ânodo e no seio da solução 
aumentando a remoção da [NOR], embora, como consequência, a eficiência global do processo 
tenda a diminuir. 
 
Figura 23. Influência da concentração do antibiótico norfloxacino na conversão do NOR. 
(a) 0,031 mmol L-1 de NOR e (b) 0,1 mmol L-1 de NOR; e na conversão da DQO  
(c) 0,031 mmol L-1 de NOR e (d) 0,1 mmol L-1 de NOR. 
 






















































































5.3.3 Influência da densidade de corrente aplicada e da concentração inicial do 
antibiótico no rendimento espaço-tempo, eficiência de corrente e consumo 
energético 
 A figura 24 mostra que em todos os casos o rendimento espaço-tempo aumenta com a 
densidade de corrente aplicada, no entanto, a evolução com o tempo depende da densidade de 
corrente aplicada e da concentração de NOR. Para concentrações mais diluídas de NOR  
(0,031 mmol L−1), a evolução do rendimento espaço-tempo calculado a partir dos resultados 
da DQO (figura 24𝑎) exibe uma diminuição exponencial com o tempo para as densidade de 
correntes aplicadas de 10 e 20 mA cm−2. De acordo com García-Gabaldón et al. [177], estes 
resultados podem ser explicados por que quando a densidade de corrente aplicada é mais alta 
do que a densidade de corrente limite, é esperado uma diminuição exponencial, uma vez que 
nessa situação os contaminantes são removidos da solução à velocidade máxima de reação. 
Além disso, a forma exponencial da figura 24𝑎 normalmente é explicada em termos de 
limitações de transferência de massa (no intervalo de concentração de NOR estudada neste 
trabalho), assumindo que tanto a oxidação direta na superfície do DDB como a oxidação 
mediada por radicais hidroxila e outros oxidantes gerados eletroquimicamente a partir do 
eletrólito suporte podem contribuir para o processo eletroquímico [193,194]. 
 Por outro lado, para a densidade de corrente aplicada de 5 mA cm−2 um comportamento 
linear é observado. Isto significa que, neste caso, a eletrólise foi conduzida a densidades de 
correntes inferiores a densidade de corrente limite e os contaminantes estão sob controle da 
corrente, eliminando sempre a mesma quantidade de contaminante. O mesmo comportamento 
pode ser observado para concentrações mais altas de NOR (0,1 mmol L−1) figura 24𝑏. O 
rendimento específico permanece praticamente constante ao longo do tempo para todas as 
densidades de corrente aplicadas, o que seria uma indicação de que neste caso o reator estaria 
sendo operado abaixo da densidade de corrente limite, correspondendo à geração de radicais 





Figura 24. Efeito da densidade de corrente aplicada e da concentração do NOR no rendimento 
espaço-tempo. (a) 0,031 mmol L-1 de NOR e (b) 0,1 mmol L-1 de NOR. 
 
 Os resultados da eficiência de corrente () calculadas a partir dos resultados da DQO 
mostram que menores concentrações de NOR (0,031 mmol L−1, figura 25𝑎) levam a uma 
redução na eficiência de corrente. A redução de DQO para soluções diluídas de NOR diminui 
exponencialmente com o tempo quando as densidades de corrente de 10 e 20 mA cm−2 são 
aplicadas, e este comportamento é característico de processos controlados por transferência de 
massa [126]. A menor concentração de NOR não aumenta a taxa de oxidação dos compostos 
orgânicos no eletrodo, mas favorece as reações anódicas secundárias [171,195]. Os baixos 
valores de eficiência de corrente também podem ser atribuídos à baixa presença de NOR em 
solução e/ou à geração de intermediários de reação mais persistentes, isto é, produtos que 
reagem mais lentamente com radicais hidroxila e íons persulfato gerados eletroquimicamente 
na superfície do DDB. 
 Já os resultados da figura 25𝑏 mostram que um aumento na densidade de corrente não 
conduz a um aumento da eficiência de corrente do processo de oxidação. De um modo geral, 
quando baixos valores de densidade de corrente são aplicados, a eletrólise não está 
cineticamente limitada pelo transporte de massa dos contaminantes à superfície do DDB e, um 
aumento nos valores da densidade de corrente aplicada leva a um aumento na remoção de 
contaminantes. Por outro lado, quando altos valores de densidade de corrente são aplicados, o 
processo é controlado pelo transporte de massa e um aumento na densidade de corrente aplicada 
leva a um aumento na reação de evolução de O2, levando a uma diminuição na eficiência de 
corrente [126,191]. 








































 Para valores intermediários de densidade de corrente aplicada, quando o processo está 
sob um regime cinético misto, se valores de densidade de corrente mais elevados são aplicados, 
um aumento na remoção de contaminantes é esperado, mas também há uma diminuição da 
eficiência de corrente [126]. 
 Os baixos valores de eficiência de corrente obtidos são típicos de processos nos quais 
as concentrações dos contaminantes orgânicos são muito baixas [123,126]. Além disso, os 
baixos valores de eficiência de corrente observados estão relacionados com reações 
secundárias, como a geração de oxigênio através dos radicais hidroxila formados na superfície 
do ânodo que não foram utilizados na oxidação do NOR (equação 32), oxidação do sulfato 
(equações 28 e 29), a geração eletroquímica de peróxido de hidrogênio (equação 33) e a 
oxidação do peróxido de hidrogênio por radicais hidroxila (equação 34) [126,144,191,196]. 
2𝐷𝐷𝐵(𝐻𝑂•) → 2𝐷𝐷𝐵 + 𝑂2(𝑔) + 2𝐻
+ + 2𝑒−                                                                 Eq. 32 
2𝐷𝐷𝐵(𝐻𝑂•) → 2𝐷𝐷𝐵 + 𝐻2𝑂2                                                                                         Eq. 33 
𝐻2𝑂2 + 2𝐷𝐷𝐵(𝐻𝑂
•) → 𝐷𝐷𝐵(𝐻2𝑂) + 𝐻2𝑂 + 𝑂2                                                            Eq. 34 
 
 
Figura 25. Efeito da densidade de corrente aplicada e da concentração de NOR na eficiência de 
corrente. (a) 0,1 mmol L-1 de NOR e (b) 0,031 mmol L-1 de NOR. 
 
 As figuras 26𝑎 e 𝑏 mostram que para concentrações mais baixas de NOR  
(0,031 mmol L−1) o consumo de energia específico é maior quando comparado com os valores 
calculados para concentrações mais altas de NOR (0,1 mmol L−1) e esse fenômeno pode ser 
atribuído ao aumento das reações paralelas como a evolução do hidrogênio e oxigênio. Essas 
reações não levam a oxidação do NOR, e por consequência, o consumo de energia aumenta. 
Além disso, um aumento na densidade de corrente leva à um aumento no consumo energético, 
o que pode ser atribuído ao aumento na voltagem da célula e há diminuição da eficiência de 




































corrente (figura 25). Apesar desse consumo calculado, a energia elétrica consumida em 
processos de oxidação eletroquímica de poluentes orgânicos são muito menores do que o 
consumo energético para processos baseados em radiação UV artificial [189,197,198]. 
 
Figura 26. Efeito da densidade de corrente aplicada e da concentração de NOR no consumo 
energético. (a) 0,031 mmol L-1 de NOR e (b) 0,1 mmol L-1 de NOR. 
 
5.3.4 Efeito da concentração do eletrólito suporte 
 A figura 27 mostra que a degradação do NOR aumenta com o aumento da concentração 
do eletrólito suporte Na2SO4, mas uma tendência similar na redução da DQO não é observada. 
Quando a concentração de Na2SO4 é aumentada de 0,01 mol L
−1 para 0,5 mol L−1, a força 
iônica e a condutividade da solução favorecem o movimento de íons; e por conseguinte, o 
número de sítios ativos do eletrodo seriam reduzidos, diminuindo a interação do NOR com os 
radicais hidroxila, causando uma tendência de diminuição da eficiência de redução da DQO 
[190]. 
 Foi demonstrado nos estudos de voltametria cíclica que outras espécies oxidantes fortes 
além dos HO• também podem ser geradas eletroquimicamente na superfície do DDB, tais como 
os íons persulfato provenientes da oxidação do eletrólito suporte Na2SO4 (equações 29-31). 
Consequentemente, uma alta concentração do eletrólito suporte e altos valores de densidade de 
corrente aplicados podem favorecer a oxidação mediada do NOR menos pelos radicais hidroxila 
gerados eletroquimicamente pela decomposição da água e mais por íons persulfato gerados pela 
oxidação do eletrólito suporte através da interação com os HO• disponíveis. Em seguida, os íons 
persulfato podem atuar na superfície do DDB e ser transportados para o seio da solução, 
aumentando a taxa de reação de degradação do NOR [199]. No entanto, os íons persulfato 
possuem um poder de oxidação menor do que os radicais hidroxila, o que leva à uma conversão 












































do NOR em produtos intermediários de reação que podem ser mais resistentes a oxidação e não 
em sua combustão (CO2, H2O e íons inorgânicos). 
 É importante também notar que um aumento na densidade de corrente de 10 mA cm−2 
para 50 mA cm−2 não aumenta a eficiência de oxidação ou taxa de oxidação (redução de DQO), 
uma vez que o aumento da densidade de corrente favorece a ocorrência da reação de evolução 
de oxigênio e/ou de limitações de transporte de massa. 
 Além disso, estudos realizados por Lin et al. [200] demonstraram que, quanto maior a 
concentração do eletrólito suporte, menor é a voltagem da célula, o que poderia reduzir o 
consumo de energia. No entanto, de acordo com a teoria das bandas de energia, a baixa 
voltagem pode não fornecer potencial suficiente para ativar a transferência de elétrons e, assim, 
diminuir a redução da DQO. 
 Quando a reação de degradação do NOR foi conduzida principalmente pelos íons 
persulfato um grande aumento na velocidade de degradação do NOR pode ser verificado na 
figura 27𝑑. Aplicando a mesma densidade de corrente de 10 mA cm−2, o aumento na 
velocidade de reação foi de 0,0036 min−1 (para uma concentração de 0,01 mol L−1 Na2SO4) 
para 0,0221 min−1 (para uma concentração de 0,5 mol L−1 Na2SO4). Além disso, quando 
aplicado uma densidade de corrente de 50 mA cm−2 para uma concentração de 0,5 mol L−1 
Na2SO4 não foi possível calcular o valor da velocidade de reação de degradação do NOR, 
porque aos 60 min já não havia mais NOR em solução. De fato, as maiores cinéticas de reação 
conduziram a uma maior conversão eletroquímica gerando grande quantidade de produtos 





Figura 27. Influência da concentração do eletrólito suporte (0,01 mol L-1 e 0,5 mol L-1 de Na2SO4) e 
da densidade de corrente aplicada (10 ou 50 mA cm-2) na degradação de 0,1 mmol L-1 de NOR e na 
redução da DQO. 
 
 A figura 28 exibe as mudanças no espectro de UV/Vis para as diferentes amostras 
obtidas durante o processo de oxidação eletroquímica. Essa técnica analítica pode fornecer 
informações qualitativas a respeito de formação de produtos intermediários de reação e, 
portanto, informações sobre as possíveis rotas de oxidação. 
 A linha preta (-) exibe o espectro UV/Vis característico do NOR em pH 4 antes do início 
do processo de OEA. É possível observar uma banda de absorbância em 192 nm (1), 210 nm 
(2) e 272 nm (3) e um ombro que começa a aproximadamente 305 nm e termina a 330 nm 
(4). Como pode ser visto na figura 28𝑎, quando a oxidação eletroquímica foi conduzida a  
10 mA cm−2 e com uma concentração do eletrólito suporte de 0,01 mol L−1 de Na2SO4, 
conforme o tempo de tratamento passa, a intensidade de todas as bandas de absorção diminui 
proporcionalmente. 
 Por outro lado, ao aumentar a quantidade do eletrólito suporte (Na2SO4) de 0,01 mol L
−1 
para 0,5 mol L−1 (figura 28𝑏), mudanças no espectro de UV/Vis, diferentes das que ocorrem 




























































































10 mA cm-2 e 0,01 mol L-1 de Na2SO4













para menores concentrações de sulfato foram observadas. Houve um aumento da banda de 
absorção 1 e 2 e uma diminuição das bandas de absorção 3 e 4. O aumento na banda de absorção 
1 pode ser atribuído à forma protonada ou vice-versa (aumento do pH, figura 29) do antibiótico 
NOR, enquanto a banda de absorção 2 pode estar ligada à formação de produtos intermediários 
de reação. 
 Além disso, para a mesma concentração do eletrólito suporte (0,5 mol L−1), quando a 
densidade de corrente aplicada é de 50 mA cm−2 (figura 28𝑐), há uma remoção completa das 
bandas de absorção 3 e 4 nos primeiros 60 min. No entanto, é explícita a formação de produtos 
intermediários de reação devido a conversão do NOR, que podem ser visualizados na banda de 
absorção marcada como 2 em aproximadamente 210 nm e o efeito protonado/não protonado 
na banda de absorção marcada em 1. 
 Estes resultados indicam que a oxidação de NOR pode levar à formação de produtos 
intermediários de reação antes da mineralização (formação de CO2, H2O e íons inorgânicos) o 





Figura 28. Mudanças no espectro de UV/Vis devido a influência da concentração do eletrólito suporte 
e da densidade de corrente aplicada na degradação de 0,1 mmol L-1 de NOR. (a) 10 mA cm-2 e 
0,01 mol L-1 de Na2SO4, (b) 10 mA cm-2 e 0,5 mol L-1 de Na2SO4 e (c) 50 mA cm-2 e 0,5 mol L-1. 
 
 Os resultados obtidos nas figura 28𝑎, 𝑏 e 𝑐 também podem ser vinculados aos pontos 
marcados na figura 15𝑎 (página 62). Para uma densidade de corrente aplicada de 10 mA cm−2, 
e menor concentração do eletrólito suporte (0,01 mol L−1), a oxidação eletroquímica estaria 
sendo operada no ponto 3 marcado no voltamograma, onde a formação de HO• é facilitada e a 
oxidação NOR ocorre principalmente por esses radicais, caso em que a DQO diminui mais 
(comparação entre as figura 27𝑎, 𝑏 e 𝑐) 
Quando a concentração do eletrólito foi aumentada para 0,5 mol L−1, a oxidação 
eletroquímica seria operada no ponto 2 do voltamograma (figura 15𝑎), de modo que o NOR 
estaria sendo oxidado por transferência direta de elétrons com as impurezas de grafite−sp2 
presentes na superfície do Si/DDB2500 e por íons persulfato. Como explicado anteriormente a 
maior degradação do NOR, neste caso, é atribuída aos íons persulfato que agem tanto na 
superfície do eletrodo quanto no seio da solução, assim, a degradação não estaria sendo limitada 
pela transferência de massa. No entanto, como os íons persulfato possuem um poder de 
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oxidação menor que os HO•, essa degradação é incompleta, conduzindo a uma maior conversão 
do NOR em intermediários de reação, anteriormente mencionados (modificação nos espectros 
UV/Vis, figura 28). 
 Além disso, para a concentração de 0,5 mol L−1 do eletrólito de suporte, quando a 
densidade de corrente aplicada é aumentada de 10 para 50 mA cm−2, a velocidade de conversão 
do NOR em produtos intermediários de reação é ainda maior (redução da DQO menor e o 
espectro UV/Vis apresenta intermediários de reação que possuem grupos cromóforos). Isto está 
de acordo com o mencionado anteriormente, ou seja, a oxidação eletroquímica estaria sendo 
operada no ponto 2 marcado no voltamograma e a oxidação NOR ocorre fundamentalmente por 
íons persulfato. 
 A partir da figura 27, é possível concluir que a rápida degradação do NOR por íons 
persulfato está associada à baixa redução da DQO, conduzindo à formação de produtos 
intermediários de reação, que causam um aumento nos valores de pH observados na figura 29. 
É importante salientar ainda, que em condições básicas é favorecida a decomposição dos 
radicais hidroxila (que já possuem um tempo de vida curto) e a reação da evolução do oxigênio, 
o que diminui a capacidade de reduzir a DQO por HO• favorecendo o mecanismo de conversão 
eletroquímica [201]. Além disso, quando a decomposição dos HO é facilitada, há um acúmulo 
de hidroxilas, o que também pode contribuir para o aumento nos valores de pH. 
 













10 mA cm-2 0,01 mol L-1 de Na2SO4
10 mA cm-2 0,5 mol L-1 de Na2SO4






5.3.5 Efeito da concentração de boro e da proporção diamante−𝐬𝐩𝟑/𝐬𝐩𝟐 −grafite 
 Como descrito por Einaga et al. [148], ao aumentar a concentração de boro no filme de 
diamante em crescimento, aumenta também as fases impuras de grafite−sp2. Além disso, essas 
fases impuras de grafite−sp2 afetam a resposta voltamétrica do eletrodo, o que pode ser 
confirmado nas figuras 11𝑎, 𝑏 e 𝑐 (página 54). Nesse sentido, o efeito da concentração de boro 
e, como consequência a diferença na proporção de diamante−sp3/sp2 −grafite foram 
avaliados na degradação do NOR. Como os ensaios foram realizados em células tipo filtro-
prensa distintas (células 𝒄 e 𝒅, tabela 3 na página 42), para melhor comparar os resultados 
obtidos, esses foram avaliados com base nos resultados da DQO e seus respectivos cálculos de 
eficiência de corrente (equação 26) e de consumo energético (equação 27). 
 É possível observar na figura 30 que não houve diferenças significativas nos valores de 
eficiência de corrente e de consumo energético calculados tanto para o eletrodo de Si/DDB100 
quanto para o Si/DDB2500, como consequência, resultados similares de redução da DQO foram 
alcançados. 
 Em trabalho usando ânodos DDB com distintas concentrações de boro, Fierro et al. [202] 
também não observaram diferenças significativas na redução da DQO em soluções contendo 
ácido fórmico quando o processo de oxidação eletroquímica foi conduzido sob limitações de 
transferência de massa. 
 Bogdanowicz et al. [162] estudaram a influência da proporção boro/carbono em 
eletrodos de Si/DDB visando a oxidação eletroquímica de um corante. Os resultados mostraram 
que o eletrodo com maior concentração de boro (10000 ppm) apresentou melhores resultados 
na degradação do corante do que o com menor concentração de boro (2000 ppm) e essas 
diferenças foram explicadas em termos de geração eletroquímica de oxidantes através do 
eletrólito suporte NaCl. De fato, como mostrado por Einaga et al. [148] e Brito et al. [58], bem 
como comprovado na figura 13 (página 59) a geração de oxidantes a partir do eletrólito suporte 
é mais propensa em eletrodos altamente dopados, devido a maior quantidade de impurezas 
grafíticas−sp2 [148,162]. Resultados semelhantes foram encontrados no estudo do corante 
reativo laranja [203]. 
 Esses resultados demonstram o significado não apenas da concentração de boro (menos 
importante), mas também da proporção de grafite−sp2 (mais importante) no desempenho 
oxidativo do processo eletroquímico. 
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 Nesse sentido, estudos têm sido realizados para avaliar a influência da relação 
diamante−sp3/sp2 −grafite. De Araújo et al [159] investigaram a influência da relação de 
sp3/sp2 na remoção de cor, DQO e COT da rodamina B. Os resultados mostraram que quanto 
maior a proporção sp3/sp2 (baixa relação de carbono) maior a remoção de cor, DQO e COT ao 
passo que o material com menor proporção sp3/sp2 favoreceu a conversão em muitos 
intermediários de reação, provavelmente devido à adsorção das espécies orgânicas nas 
impurezas de grafite−sp2. 
 Em outro trabalho, Souza et al. [160] investigaram a proporção sp3/sp2 na oxidação 
eletroquímica do 2,4-D observando que eletrodos com maior quantidade sp3 apresentaram 
melhores resultados na degradação e mineralização desse composto. 
 O efeito da proporção diamante−sp3/sp2 −grafite também foi estudado na geração de 
íons persulfato [56], espécies reativas de cloro [58], peroxodifosfato [204] e peroxodicarbonato 
[205] e na oxidação eletroquímica do fenol [206] e enrofloxacino [163], concluindo que quanto 
maior a proporção grafite−sp2, maior é a geração eletroquímica dos oxidantes através do 
eletrólito suporte e maior a conversão eletroquímica de contaminantes orgânicos devido as 
propriedades de adsorção do grafite−sp2. No entanto, ao que parece, para que haja uma 
diferença significativa na degradação e mineralização do contaminante a diferença da 
proporção sp3/sp2 entre os eletrodos deve ser grande (ex. 225 e 323) [160], ao passo que, 
eletrodos com proporções semelhantes (ex. 225 e 262) [160] apresentaram resultados 
semelhantes. 
 Assim, nesse trabalho, foi mostrado que os eletrodos de Si/DDB100 e Si/DDB2500 
apresentam diferenças na proporção sp3/sp2 (voltamogramas figuras 11𝑎 e 𝑏, página 54), no 
entanto essa diferença não levou a alterações significativas na oxidação do NOR, provavelmente 





Figura 30. Efeito da concentração de boro e da proporção diamante-sp3/sp2-grafite na oxidação do 
NOR. (a) eficiência de corrente e (b) consumo energético. 
 
5.3.6 Efeito do suporte (Si ou Nb) do filme de diamante 
 A degradação de diferentes compostos orgânicos em ânodos de DDB suportados em Si 
tem sido extensivamente relatada [49,50,186,187,207,208,51,52,54,56,58,117,159,160]. Por 
outro lado, a degradação eletroquímica em eletrodo de DDB suportado em Nb tem sido menos 
estudada. A aplicabilidade de ânodos de Nb/DDB para oxidação de compostos orgânicos já foi 
usada com sucesso para remover ácidos carboxílicos [209], compostos farmacêuticos 
[210,211], corantes [212], petróleo [213] e defensivos agrícolas [214]. No entanto, ainda não 
foram publicados trabalhos sobre o estudo da oxidação eletroquímica do NOR em Nb/DDB. 
 Como pode ser observado na figura 31 há uma pequena diferença na eficiência de 
corrente (figura 31𝑎) e no consumo energético (figura 31𝑏) para a oxidação do NOR utilizando 
os ânodos de Si/DDB2500 e/ou Nb/DDB2500. A melhor eficiência de corrente para o eletrodo 
de Si/DDB2500 pode ser explicada porque esse eletrodo é menos ativo para a REO, como 
mostrado na figura 12 (página 56) e, assim a oxidação do NOR estaria concorrendo menos com 
as reações paralelas do que quando utilizado o ânodo de Nb/DDB2500. Além disso, o 
mecanismo de oxidação do NOR para o ânodo de Nb/DDB2500 pode diferir do Si/DDB2500 por 
esse possuir mais impurezas grafíticas−sp2 (comprovado nas respostas voltamétricas), o que 
leva a uma maior oxidação direta e por íons persulfato do NOR e menos por HO•. 
 Por outro lado, o ânodo de Nb/DDB2500 apresentou um consumo energético menor do 
que o Si/DDB2500, o que pode ser explicado pelo fato de que os eletrodos de Si/BDD possuem 
menor condutividade elétrica do que o Nb/DDB [215], o que ficou evidenciado nos ensaios de 
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voltametria, onde o eletrodo de Nb/DDB atingiu correntes mais elevadas com o mesmo 
potencial aplicado, quando comparado aos eletrodos com substrato de Si. 
 No entanto, os resultados atribuídos tanto para o ânodo com substrato de Nb quanto para 
Si não apresentaram diferenças significativas para a oxidação do NOR e ambos os materiais 
apresentam excelente estabilidade eletroquímica. Os substratos com base em Si são o aporte 
natural para filmes de diamante apresentando o melhor aporte entre substrato-filme, mas não 
são adequados para aplicações industriais porque são muito frágeis [215]. Já o substrato de Nb 
não é afetado pelo tempo de uso, mas o custo do substrato é elevado. Basicamente, a função do 
um substrato é proporcionar um suporte mecânico e uma via fácil para o fluxo de corrente para 
o filme fino de diamante. Assim, os materiais que podem ser usados como substratos devem ter 
simultaneamente três atributos importantes: boa condutividade elétrica, resistência mecânica 
suficiente e ser inerte eletroquimicamente [215]. Além disso, os custos dos substratos devem 
ser aceitáveis. 
 
Figura 31. Efeito do material de suporte (Si ou Nb) do filme de diamante na oxidação do 
NOR. (a) eficiência de corrente e (b) consumo energético. 
 
5.3.7 Efeito do material que compõe o eletrodo: eletrodo ativo vs. não ativo para a 
REO 
 É possível observar na figura 32𝑎 que o eletrodo ativo para a reação de evolução de 
oxigênio, o ADE®, apresentou uma baixa degradação do NOR e redução da DQO, apresentando 
uma conversão de 28% e 12% ao final do tempo de recirculação de 240 min, respectivamente. 
Por outro lado, o eletrodo não ativo para a REO, o Nb/DDB2500, exibiu uma degradação 
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do NOR (91%) e uma redução da DQO (62%) muito maior do que a alcançada para o eletrodo 
ativo para REO, o ADE® Ti/TiO2(70%)RuO2(30%). 
 Além disso, a figura 32𝑏 mostra que o logaritmo natural de 𝐶/𝐶0 é linear para ambos 
os eletrodos, podendo apresentar uma cinética de pseudo-primeira ordem e, nesse caso, a reação 
de degradação do poluente orgânico pode ser descrita pelo mecanismo da equação 23. Assim, 
a inclinação da reta da figura 32𝑏 determina o valor da constante cinética (𝑘′), resultando em 
0,0012 min−1 para o ADE® e 0,0090 min−1 para o Nb/DDB2500 com uma boa correlação de 
R2 = 0,99. 
 O poder de oxidação do ânodo está diretamente relacionado ao potencial para a evolução 
do oxigênio. Assim, as baixas taxas de degradação e oxidação obtidas para o ADE® avaliado 
pode ser explicada pelo mecanismo geral de oxidação de poluentes orgânicos apresentados na 
figura 4 (página 32) [40] e comprovados nos ensaios eletroquímicos (figura 11𝑒, figura 12, 
figura 13𝑒 e figura 18). 
 Para os ânodos do tipo ADE®, como pode ser visto na figura 12, a REO ocorre em um 
potencial muito baixo ~1,25 V 𝑣𝑠. Ag/AgCl (mais ativos para a REO), e os HO• gerados através 
da oxidação da água estão ligados fortemente à superfície do eletrodo (alta entalpia de ligação) 
[132], dificultando a oxidação do NOR por HO• e levando eventualmente à oxidação indireta 
do NOR através da formação/decomposição do óxido de valência superior RuO2 ⇆  Ru2O3 
[182,183] e/ou da geração de íons persulfato [144], reduzindo significativamente a taxa de 
oxidação do NOR. 
 Por outro lado, para ânodos do tipo DDB, o potencial para a REO é de  
~2,30 V 𝑣𝑠. Ag/AgCl (menos ativos para a REO), e os HO• gerados estão ligados tão fracamente 
À superfície do DDB (baixa entalpia de ligação) que é possível dizer que os HO• estão quase 
livres [132]. Assim a reação de oxidação do NOR será governada pelos HO•, íons persulfato e 
oxidação direta com a superfície do DDB (figura 17), e estas reações possuem um potencial de 




Figura 32. Comparação entre o eletrodo ativo (ADE®) e o não ativo (Nb/DDB2500) para a reação de 
evolução de oxigênio (REO) na degradação do NOR e redução da DQO (a). 
(b) Logaritmo natural de C/C0 vs. tempo de recirculação. 
 
5.3.8 Avaliação da cinética e predição de degradação do NOR 
 A parte experimental da modelagem matemática e simulação para avaliação da cinética 
e para prever a degradação do NOR iniciou pelas análises por cromatografia iônica, as quais 
demonstraram a presença de nitrato como um produto de oxidação do NOR. Assim, a combustão 
do NOR envolve a reação estequiométrica 34. 
C16H18FN3O3 +  38 H2O → 16 CO2 + 3 NO3
− + F− + 94 H+ +  90 𝑒−                                       Eq. 35 
 Sabendo-se o número de elétrons necessários para a combustão completa do NOR  
(𝑛 = 90) e o valor do coeficiente de transporte de massa calculado (2,30 × 10−6 m s−1) para 
uma vazão de 30 L h−1 e para a célula 𝑒 (figura 21, página 68), foi possível calcular o valor da 
densidade de corrente limite (equação 16, página 36) para as duas concentrações de NOR 
(0,0032 ou 0,1 mmol L−1) resultando em 0,7 e 2,7 A m−2 (= 0,07 e 0,27 mA cm−2), 
respectivamente. Tendo em vista que a densidade de corrente aplicada no processo foi de 100 
A m−2  
(= 10 mA cm−2), conclui-se que a densidade de corrente aplicada é maior que a densidade de 
corrente limite (i > ilim(0)) e o sistema está sendo controlado pelo transporte de massa. 
 Assim, aplicando a equação 21 (página 37), foi possível predizer a reação de degradação 
do NOR com uma ótima correlação. Como comentado anteriormente, o modelo utilizado 
(simples) é aplicado para sistemas de oxidação direta e/ou nos quais os radicais hidroxila são 
os principais mediadores [132], o que pode explicar a boa correlação encontrada, ou seja, nas 
condições apresentadas a reação de oxidação do NOR deve estar sendo conduzida 
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primordialmente por radicais hidroxila e oxidação direta [132]. Por outro lado, grandes 
diferenças entre a degradação de contaminantes orgânicos alcançadas experimentalmente e a 
predição por modelos mais simples como o utilizado aqui tem sido relatados [187] e essas 
diferenças podem ser explicadas pelo fato que o modelo matemático simples não prevê a 
possibilidade de gerar eletroquimicamente outros oxidantes (como o persulfato, hipoclorito, 
cloro e etc.) que possam agir no seio da solução [132]. 
 Com base nas equações 18 a 21 (página 37), foi possível predizer as reações de oxidação 
do NOR para a célula tipo filtro-prensa 𝑒. Nesse sentido, para outros trabalhos utilizando essa 
célula, será possível predizer a degradação de qualquer contaminante orgânico, desde que o 
processo de oxidação seja conduzido principalmente por radicais hidroxila e por oxidação 
direta. Além disso, esse sistema poderá auxiliar o planejamento experimental do processo de 
OEA para oxidar outros contaminantes orgânicos, evitando o desperdício de tempo, reagentes, 
experimentações, geração de resíduos, diminuindo o consumo energético e etc. 
 
Figura 33. Degradação experimental e teórica do NOR utilizando a célula tipo  
filtro-prensa 𝒄 e o ânodo de Nb/DDB2500 para diferentes concentrações iniciais do antibiótico. 
(a) 0,0031 mmol L-1 e (b) 0,1 mmol L-1. 
 
5.3.9 Avaliação da importância da caracterização do material de eletrodo e dos 
parâmetros operacionais na degradação do NOR por OEA 
 Com base nos resultados da caracterização dos eletrodos (figuras 11 e 12, páginas 54 e 
56), geração de oxidantes (figura 13, página 59) e comportamento eletroquímico do NOR 
(figuras 14 a 18, páginas 60 a 64), foi verificado que os eletrodos de Si/DDB possuem uma 
natureza menos grafítica que o Nb/DDB, e que essa natureza grafítica aumenta conforme 
aumenta a concentração de boro. 
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 Para os eletrodos de Si/DDB, aumentando a concentração de boro, aumenta a oxidação 
do NOR por íons persulfato, e a partir de [B]  = 2500 ppm começa a ocorrer oxidação direta do 
NOR. Esse fenômeno de geração de íons persulfato e de oxidação direta é ainda mais intenso 
para o eletrodo de Nb/DDB. Além disso, os resultados mostraram que o eletrodo de ADE® é 
ativo para a REO, conduzindo a uma baixa geração de radicais hidroxila. 
 Os ânodos de Si/DDB100 e Si/DDB2500 levaram a uma degradação do NOR e redução 
da DQO de ~95%, apresentando semelhante eficiência de corrente e consumo energético  
(figura 30, página 84). Esse resultado pode estar relacionado à baixa diferença na proporção 
diamante−sp3/sp2 −grafite. Por outro lado, a variação na proporção sp3/sp2 parece ser maior 
quando comparamos os ânodos de Si/DDB2500 e Nb/DDB2500, o que explicaria o melhor 
resultado na redução da DQO quando usado o material com base de Si (figura 31, página 85). 
 Contudo, o material com base de Nb apresentou uma eficiência de corrente similar e um 
consumo energético 60% menor quando comparado ao material com base de Si (figura 31𝑏, 
página 85). Nesse sentido, o Nióbio, devido a suas propriedades mecânicas e condutoras, 
apresenta algumas vantagens tecnológicas em relação ao silício, as quais podem facilitar o 
escalonamento da OEA para níveis de aplicação industrial. 
 Além disso, observa-se que os anodos não ativos para a REO (DDB) levam grande 
vantagem na degradação do NOR, redução da DQO, eficiência de corrente e baixo consumo 
energético quando comparado com os ânodos ativos para a REO (ADE®). 
 Os processos de OEA utilizando ânodos de DDB vem apresentando bons resultados na 
remoção de contaminantes de preocupação emergente com baixo consumo energético 
[160,163,216–218], inclusive os apresentados nesse trabalho. Comparando o consumo 
energético dos processos baseados em tecnologias eletroquímicas com eletrodos de diamante 
dopado com boro, com os POA baseados em radiação UV, temos que estes últimos, apresentam 
um consumo energético muito maior [35,48,183,219,220]. 
 Com base nos resultados apresentados nesse trabalho, o processo de OEA utilizando 
eletrodos de DDB com base de Nb é uma ótima opção na oxidação de compostos emergentes, 
principalmente para escalas industriais, devido ao menor consumo energético e eficiência 





 Os resultados apresentados neste trabalho mostraram que o processo de OEA é uma boa 
opção tecnológica para a oxidação do NOR. O material do eletrodo pode afetar 
significativamente as taxas de decaimento do NOR e da DQO. Um maior conteúdo de 
grafite−sp2 influenciará no mecanismo de oxidação do NOR, favorecendo a oxidação direta e 
a mediada pelos íons persulfato, como consequência haverá uma maior formação de produtos 
intermediários de oxidação. Por outro lado, um filme de diamante de alta qualidade, com alto 
teor de diamante−sp3, favorecerá a oxidação por HO. Isso significa que haverá maior 
combustão (oxidação à CO2, H2O e íons inorgânicos), maior eficiência de corrente no processo 
e um menor consumo energético. 
 Comparando os eletrodos avaliados neste trabalho, o DDB apresentou os melhores 
resultados em termos de decaimento do NOR e DQO. De fato, considerando as suas 
propriedades mecânicas e condutoras que diminuem o consumo de energia, o DDB com base 
de Nb apresenta algumas vantagens tecnológicas em relação ao DDB com base de Si, o que 




7 TRABALHOS FUTUROS 
 Otimizar parâmetros de processo para aumentar a eficiência de corrente e a 
mineralização (combustão eletroquímica) do NOR. 
 Determinar os subprodutos da conversão do NOR utilizando técnicas analíticas mais 
robustas como a cromatográfica gasosa (CG) e/ou cromatografia líquida (CL) acopladas a 
espectrometria de massas (ES) e propor a rota de degradação do NOR para diferentes parâmetros 
operacionais. 
 Avaliar as amostras tratadas através de ensaios de toxicidade em diversos nichos 
ambientais, garantindo assim que os produtos da conversão eletroquímica do NOR possam ser 
biodegradáveis e não tóxicos.  
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